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Ce travail a pour but d'améliorer la connaissance des transferts de métaux entre les phases 
dissoute et particulaire en milieux estuariens afin d'évaluer et de mieux comprendre les variations 
de la répartition des métaux et de leur spéciation en fonction des conditions physico-chimiques 
des systèmes étudiés. Les estuaires sont caractérisés par des gradients importants de nombreux 
paramètres physico-chimiques tels que la salinité, le pH, la teneur en ligands organiques, la 
turbidité etc.. Cinq estuaires ont été sélectionnés en raison de leurs caractéristiques 
hydroîogiques, morphologiques physico-chimiques et biologiques différentes. Deux de ces 
estuaires sont microtidaux et débouchent sur la méditerranée (le Rhône et l*Ebre), le troisième est 
un exemple type d'estuaire macrotidal pollué (l'Escaut) et les deux demiers ont des débits liquides 
et solides qui les situent parmi les dix plus grands fleuves du monde (le Changjiang et la Lena). 
Nous avons sélectionné cinq métaux (Cs, Cd, Zn, Mn et Co) dont le devenir est tributaire de la 
plupart des processus recensés en estuaire. Ces métaux ont par ailleurs des isotopes émetteurs 
gamma ayant des périodes de demi vie assez grandes, ce qui nous a permis d'utiliser une méthode 
de mesure des coefficients de distribution qui caractérisent les seules fractions labiles. 
L'application du modèle de complexation de surface pour l'interprétation des mesures de 
coefficients de distribution des cinq métaux dans les différents estuaires pour différentes 
conditions de débit et de saison a permis d'identifier les processus qui jouent un rôle dans la 
spéciation de ces métaux dans de tels milieux. Ces résultats peuvent s'appliquer à la 
compréhension des mécanismes de transfert entre phases dissoute et particulaire dans le cas 
d'autres métaux et d'autres systèmes aquatiques. 
Un intérêt particulier a été porté au rôle des colloïdes et des ligands organiques dissous 
dans la spéciation des métaux dans les milieux estuariens étudiés. D'une part nous avons montré 
que les composés organiques dissous qui s'adsorbent à la surface des particules en suspension 
modifient leurs propriétés de surface et contrôlent leurs réactivité de surface vis-à-vis des métaux. 
D'autre part les colloïdes et ligands organiques dissous contribuent à la complexation des métaux 
dans la phase dissoute Une méthode simple basée sur l'ajout d'un ligand ayant un fort pouvoir 
complexant, 1*EDTA (éthylène-diamine-tétra-acétate) a permis d'évaluer le pouvoir complexant 
des colloïdes et des ligands organiques dissous pour Zn et Cd dans l'estuaire du Rhône. Cependant 




The fate of trace metals in estuarine and coastal areas is largely controlled by their 
distribution between water and suspended particles which generally have much higher residence 
times or eventually can definitely deposited in these areas. The aim of this study is to better 
understand metals transfer between dissolved and particulate phases in estuaries. Water collected 
in five estuaries (Rhone, Ebro, Scheldt, Lena and Changjiang) was spiked with various 
radionuclides (l09Cd, 1MCs, 65Zn, 54Mn and ^Co), and distribution coefficients (FDC) were 
measured after few hours of incubation time. 
The use of surface complexation models to interpret FDC measurements allowed to 
analyze the principal exchange processes of the selected metals in estuaries. These results could 
be used in the study of the transfer of metals in other aquatic systems. 
Colloids and dissolved organic ligands take a prominent par in metals transfer between 
particulate and dissolved phases On the one hand, we showed that colloids and dissolved organic 
matter sorbed at the water/particle interface change the particle surface characteristics and 
reactivity to metals On the other hand, we showed that metal complexation by colloids and 
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Les activités humaines concentrées à proximité des cours d'eau et des rivières représentent 
une source importante de déchets (composés organiques, métaux, nutriments, substances toxiques 
et autres) rejetés dans l'environnement. Ces rejets sont directement effectués dans les cours d'eau 
ou indirectement sont lessivés par les eaux de ruissellement et sont véhiculés via les fleuves 
jusqu'aux mers et océans. Les estuaires sont les points de liaison et l'interface entre deux 
environnements: l'écosystème continental d'eau douce et le milieu marin. Le problème à résoudre 
au niveau de cette interface entre les deux types d'écosystèmes est le devenir des espèces 
transportées par les fleuves et acheminées dans les estuaires. Plus précisément, ces espèces vont-
elles rester piégées dans les zones estuariennes et côtières ou bien vont elles se disperser dans 
l'océan? 
Les systèmes estuariens sont caractérisés par de profonds changements dans les propriétés 
chimiques de l'eau et souvent par de hautes activités biologiques (Peterson et al., 1986; Knox, 
1986). Ces variations affectent significativement la distribution des éléments et leurs transfert vers 
la zone côtière adjacente. C'est particulièrement vrai dans le cas des métaux, des nutriments et 
de la matière organique (Woîlasî, 1983, Buffle, 1990). 
L'étude des transferts entre ces deux systèmes présente de grands intérêts, tant sur le plan 
scientifique que sur le plan technique. En effet, sur le plan scientifique, pour décrypter les 
différents processus mis en jeu, il faut associer des disciplines variées telles que l'hydrologie, la 
chimie de l'eau, l'hydrodynamique, la biologie, la sédimentologie etc.. Sur le plan technique, ces 
études peuvent montrer l'obligation d'agir à une échelle régionale, afin de prévenir certains risques 
ayant des conséquences irréversibles sur le milieu naturel. 
Chapitre l.Page 14 
Introduction 
Notre travail est consacré à la compréhension et à la résolution d'une seule pièce de 
l'énorme puzzle constitué par l'étude des mécanismes de transfert et de transformation dans le 
milieu aquatique. Nous nous intéressons à l'étude des processus liés au transfert de métaux dans 
les estuaires. 
La plupart des métaux existe dans les eaux naturelles à l'état de trace à des concentrations 
nano molaires, voire pico molaires dans certains cas (Martin et Whitfield, 1983). Ces métaux 
peuvent se trouver sous différentes formes: hydratés, complexés par les ligands inorganiques ou 
organiques simples, complexés par les ligands organiques macromoléculaires ou colloïdaux, 
adsorbes ou incorporés par ou dans des particules organiques ou inorganiques en suspension, 
adsorbes ou assimilés par les organismes vivants, ou encore piégés dans les sédiments (Buffle, 
1990). Tous les travaux expérimentaux et théoriques ont montré que la nature du composé 
auquel l'ion métallique est associé joue un rôle essentiel dans la distribution et la circulation de cet 
ion dans l'environnement (Morel et Hudson, 1985, Förstner, 1987, Buffle, 1990). Il est aussi bien 
connu que les réactions de complexation sont responsables de la sélectivité des systèmes 
biologiques vis-à-vis des métaux ioniques (Cross et Sunda, 1978, Forster et Morel, 1982; Price 
et Morel, 1990, Bruîand et al., 199Î ), qui s'interposent dans tous les processus vitaux, comme le 
transport des éléments essentiels à travers les membranes cellulaires (Hudson et Morel, 1990), 
réactions enzymatiques (Brand et al., 1983, Coale, 1991) et l'accumulation et/ou toxicité des 
éléments (Forster et Morel, 1982, Wong, 1987; Buma et ai., 1991, Coale, 1991). 
Dans les eaux naturelles, les particules solides sont toujours présentes en grand nombre 
et représentent un adsorbant naturel des éléments qui sont à l'état de traces dans le milieu, 
notamment des métaux (Forstner et Wittman, 1981 ). Par conséquent, le transport des métaux 
dans le milieu aquatique se fait par deux vecteurs principaux: l'eau et les particules solides en 
suspension. Le devenir des métaux adsorbes à la surface des particules est lié à celui du solide 
qui les accueillent, alors que les métaux dissous ou liés à des colloïdes et autres ligands dissous 
sont transportés par l'eau 
Ce dernier constat illustre l'importance d'un concept largement utilisé par les limnologistes: 
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la notion de coefficient de distribution, KD. Ce coefficient est mesurable. Il est calculé par le 
rapport entre la concentration en métal particulate par masse de suspensions et la concentration 
en métal dissous. Le terme particule, utilisé couramment dans la littérature, fait référence à des 
entités solides, vivantes ou non, dont la taille est supérieure à 0.45 um (voire 0.4 um). Bien que 
le choix de cette limite de taille découle d'une limitation expérimentale, elle se justifie 
essentiellement par le fait que la sédimentation affecte principalement les plus grosses particules 
et leur évolution dans l'estuaire (Buffle et Van Leeuwen, 1992). 
Les coefficients de distribution de métaux entre l'eau et les suspensions sont des 
paramètres essentiels et indispensables pour l'estimation des flux de métaux entrant aux océans 
à travers les estuaires (Duursma et Bewers, 1985, Cremers et Maes, 1986, Baie, 1987, Whitfield 
et Turner, 1987, Honeyman et Santschi, 1992; Van Grieken, 1993). Il est bien connu que les 
particules en suspension dans les estuaires sont soumises aux processus de tri sédimentologique, 
associés à la décroissance des vitesses d'advection et entraînant le piégeage des métaux dans la 
zone côtière (Gadel et Pauc, 1973vBrun-Cottan, 1976, Aloisi, 1982). La question qui se pose est 
alors: est ce que ces métaux restent définitivement piégés dans les sédiments ou bien vont-ils se 
désorber? Si désorption il y a, dans combien de temps aura-t-elle lieu? immédiatement, dans 
quelques jours ou durera-î-e!îe des années7 
Ces questions montrent d'une part l'importance des cinétiques de sorption et de désorption 
de métaux lors du transport de ces derniers dans les estuaires, d'autre part, mettent l'accent sur 
les problèmes de réversibilité des processus de sorption. 
Les mécanismes qui contrôlent les cinétiques des réactions de sorption sont très peu 
connus. En général ["adsorption d'ions métalliques sur les surfaces de particules peut être 
décomposée en deux étapes une réaction initiale rapide (quelques minutes) suivie d'un processus 
lent (Balistrieri et al., Î984, Li et al , 1984a, 1984b, Nyfeîer et al., 1984a, Jannasch et al., 1987; 
Mouchel, 1988, Wollast et al., 1990). L'étape rapide est souvent supposée être une réaction 
d'adsorption contrôlée par diffusion et prend quelques minutes pour atteindre l'équilibre quand 
la concentration de l'adsorbat au voisinage immédiat de la particule est constante (Davis et Kent, 
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1990). L'étape lente a été attribuée à des processus divers comme la précipitation à la surface ou 
la diffusion dans le micro-pores, ou la formation d'agrégat par floculation ou réarrangement 
structurel des espèces de surface, ou encore la migration à l'intérieur des particules vivantes 
(Nyfeler et al., 1984; Eisma, 1986; Ditoro et al., 1986; Hudson et Morel, 1990; Commans et 
Hockey, 1992). 
L'étude de la réversibilité des processus de sorption est de grande importance dans les 
estuaires. Dans le cas de réactions de sorption irréversibles, une partie des métaux est fixée 
définitivement sur les particules et n'est plus échangée quelque soient les changements de la 
composition de l'eau. 
Commans et Hockley (1992) ont étudié les cinétiques de sorption du césium sur des 
particules argileuses (illite). Ils ont montré que le césium peut être irréversiblement fixé par les 
particules argileuses. Cependant Newton et al. (comm. pers.) ont montré que les expériences de 
sorption de métaux (Cd, Cs, Ma, Co, Zn) de longue durée (72 jours) sur des particules naturelles 
du Rhône sont presque totalement réversibles. Commans et Vandijk (1988) ont montré que 
l'adsorption du cadmium sur des particules riverines est une réaction réversible. De même, 
l'interprétation des résultats des expérience de Nolting et al. (1992) montre que la majeure partie 
du cadmium particulate piégé dans les sédiments en zone côtière du golfe du Lion est désorbé 
dans la colonne d'eau 
Ces résultats montrent que l'élimination des métaux par les particules qui sédimentent dans 
les zones estuariennes et côtières n'est pas définitive. Une partie ou la totalité des métaux piégés 
dans le sédiment sont désorbées dans la colonne d'eau si les conditions physico-chimiques du 
milieu le favorisent. Dans ce cas le problème du devenir des métaux dans le milieu aquatique n'est 
plus un problème de transport mais plutôt un problème de transfert de ces métaux entre les phases 
dissoute et particulate. Bien sûr le transfert concerne uniquement la fraction labile facilement 
échangeable de métal. Les Ko rapides, notés dans ce mémoire FDC (Fast Distribution Coefficient), 
représentent une mesure du transfert de métaux entre l'eau et les suspensions au bout de quelques 
heures de temps de contact, et sont par conséquents adaptés pour l'étude des processus de 
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transfert à court terme. 
La technique de mesure de KD utilisée dans notre étude consiste à marquer les solutions 
d'eaux naturelles par un mélange de radionucléides de métaux (chapitre 2). Cette approche a été 
introduite par Duursma et Bosch (1970). Cependant très peu de mesures de KD entre l'eau et les 
suspensions naturelles ont été effectuées dans le milieu naturel d'estuaire. Li et Nyfeler se sont 
plutôt penchés sur les problèmes de cinétiques de sorption. La majorité de leurs travaux ont été 
effectués en laboratoire sur différents sédiments naturels ou artificiels et se sont contenté d'un seul 
point de mesure in situ en estuaire. Quant à Turner et al. (1992, 1993), ils ont effectués des 
mesures de KD in situ seulement en bout de plume, i.e. pour des salinités élevées. 
Dans ce travail, nous avons effectué des mesures de KD sous des conditions très proches 
de celles du milieu naturel estuarien Ces résultats sont présentés dans le chapitre 3. Nous avons 
couvert les différentes zones estuariennes (fleuve, estuaire interne et bout de plume). Nous avons 
fait des mesures de Kç dans différents estuaires (Rhône, Ebre, Escaut, Changjiang, Lena) et dans 
différentes saisons dans le but d'identifier et d'analyser les principaux processus affectant la 
distribution des métaux dans les estuaires Le chapitre 4 présente en premier lieu les modèles de 
complexation de surface développés pour interpréter les mesures de FDC. La discussion et 
l'interprétation des résultats obtenus pour les différents métaux, dans les différents estuaires, sont 
présentées en second lieu. Nous en avons dégagé certaines conclusions mettant en évidence 
certains processus de transfert 
Nous avons sélectionné pour notre étude cinq métaux: (Cd, Cs, Zn, Mn et Co) pour deux 
principales raisons. La première est qu'ils sont impliqués dans la majorité des processus recensés 
en estuaire. La seconde est due au fait qu'ils possèdent des isotopes émetteurs gamma, dont les 
spectres d'activité n'interfèrent pas et ayant des durées de demi vie assez longues. 
Les KD ou les FDC sont des coefficients de partage de métaux entre les matières en 
suspension et la phase dissoute. Cette dernière se décompose en phase vraiment dissoute et en 
phase colloïdale. La phase vraiment dissoute est l'ensemble de toutes les molécules et ions de taule 
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inférieure à lnm pour lesquels on peut définir un potentiel chimique (Stumm, 1993). La phase 
colloïdale est l'ensemble des entités de taille supérieure à quelques nm et inférieure à 0.45 um 
(Stumm, 1992). Les colloïdes naturels sont composés de matières inorganiques (notamment les 
oxydes et hydroxydes de fer et de manganèse) et de matières organique. La matière organique 
colloïdale est le produit des processus biologiques de dégradation ou exsudation. On peut 
considérer plusieurs grands groupes de substances: les glucides, les substances azotées, les lipides 
et les substances humiques (Mantoura et al., 1978; Hirata, 1983; Wetzel, 1983; Carpenter et 
Smith, 1984; Kirlc, 1984; Zitko, 1984, Le Gai, 1988). Il n'y a pas de limite nette entre les phases 
vraiment dissoute et colloïdale (Sigg et al., 1992). 
La mobilité potentielle des colloïdes est différente de celle des particules et de la fraction 
dissoute (Rommel et Kim, 1986; Koike et al., 1990). En première approximation, les colloïdes 
sont transportés de façon conservatrice avec la masse d'eau, mais ils peuvent transporter des 
matériaux non conservatifs par complexation et adsorption (Honeyman et Santschi, 1992). Il faut 
aussi tenir compte du fait que les colloïdes peuvent s'agréger pour former des particules plus 
grandes, alors que les colloïdes organiques peuvent se décomposer dans la phase vraiment 
dissoute, à la suite de changements des propriétés physico-chimiques de l'eau (Sigleo et al., 1982; 
Eïsma, 1986). 
La distribution et le transfert des métaux entre les phases vraiment dissoute, colloïdale et 
particulaire dépend de plusieurs facteurs, les propriétés physico-chimiques du milieu (pH, activité 
ionique, température.) (Nikodic et Pieri, 1986, Byrne et al., 1988), la charge de surface des 
particules (Davis et Leckie, 1978, Hunter et Liss, 1979; Sposito, 1992), le caractère vivant ou non 
vivant des particules (Cross et Sunda, 1978, Morel et Hudson, 1985), les concentrations des 
différents constituants (Duinker, 1981, Ditoro et al., 1986; Comans et Vandijk, 1988), les 
réactivités des ligands dissous (Bruîand, 1989, 1992; Midorikawa et al., 1990), la présence 
d'autres cations métalliques ou non (Evans et al., 1983; Sholkovitz, 1985), etc.. . La variation de 
l'un ou de plusieurs de ces paramètres entraîne un enrichissement de l'une ou l'autre des différentes 
phases et par conséquent une variation du coefficient de distribution des métaux entre les 
particules et la phase dissoute. La question à laquelle il faut alors répondre est: quels sont les 
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facteurs de transfert entre les différentes phases particulaire, colloïdale et vraiment dissoute? et 
quelles sont leurs importances? 
Plusieurs chercheurs ont étudié l'effet du pH et de la complexation des métaux par les 
anions majeurs sur les transferts solide/liquide (Comans et Van Dijk, 1988, Mouchel, 1988; 
Young et Harvey, 1992). D'autres ont étudié l'effet de la variation de la composition 
minéralogique des particules (Duursma et Bewers, 1985). Il a aussi été montré une évidence 
expérimentale directe de l'association des métaux traces avec les particules biogéniques (Bruland 
et al., 1991). Des données de laboratoire d'incorporation de métaux par le phytoplancton ont 
confirmé la grande affinité des algues aux métaux traces (Kuwabara et al., 1986; Buma et al., 
1991). Cependant très peu d'études ont été effectuées sur le rôle des colloïdes dans le transfert 
solide/liquide de métaux (Morel et Gschwend, 1987). D'une part les métaux sont adsorbes à la 
surface des colloïdes inorganiques et sont fortement complexés par les macromolécules 
organiques naturelles (exsudais, sucres etc..) et antropogéniques (EDTA, etc..) (Mantoura et al., 
1978, Hovey et Hepîer, 1983, Hirata, 1983; Hering et Morel, 1988a; Midorikawa et ai., 1990, 
Bruland, 1990,1992), de tels phénomènes affectent leurs biodisponibilité ou leurs toxicité vis-à-
vis des organismes vivants (Price et Morel, 1990; Coale, 1991; Landing et al., 1991; Morel et al, 
1991). D'autre part, la matière organique colloïdale s'adsorbe à la surface des particules et modifie 
totalement la réactivité et le comportement de ces particules vis-à-vis des métaux (Davis, 1984, 
Young et Harvey, 1992). Le chapitre S présente une méthode originale d'estimation de la 
réactivité des colloïdes et des ligands organiques naturels vis-à-vis des métaux dans le milieu 
aquatique 
La composition et la réactivité vis-à-vis des métaux de la matière organique dissoute sont 
très peu connues (Sigleo et al., 1982; Wetzel; 1983; Buffle, 1990). Dans la plupart des cas, on ne 
peut accéder qu'à des données globales tels que la teneur en carbone ou azote organiques pour 
quantifier ces substances organiques, et des mesures de fractions de métaux complexés par des 
ligands organiques pour qualifier la réactivité des ligands organiques dissous avec les métaux 
étudiés (Bruland, 1989; 1992). 
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Van den Berg et al (Î986) et Bruland (1989, 1992), en utilisant des méthodes 
voîtamétriques et ont montré que des fractions importantes de Zn et Cd sont complexées par des 
ligands organiques puissants Baskaran et Santschi (1994) et Martin et al. (in press), ont mesuré 
les fractions colloïdales de métaux utilisant des techniques d'ultrafiltration. Cependant, la majorité 
des études relatives à l'étude des colloïdes ont été effectuée pour Cu en raison de l'absence de 
méthodes analytiques pour les autres métaux (Van den Berg et Kramer, 1979; Hasle et Abdullah, 
1981; Jardim et Allen, 1984, Sunda et Hansen, 1984; Hering et Morel, 1988a). Dans ce travail 
nous avons expérimenté une méthode simple basée sur l'ajout d*EDTA pour titrer les colloïdes 
inorganiques et ligands organiques dissous qui complexent en solution les différents métaux 
utilisés. 
Par ailleurs, les colloïdes naturels, notamment organiques, s'adsorbent à la surface des 
particules en suspension et forment un revêtement ("coating") de surface (Davis, 1982; Loder 
et al., 1985; Stumm, 1992) Ceci a été mis en évidence par l'inversion de charge (initialement 
positive) des particules d'alumine plongées dans de l'eau naturelle filtrée (Newton P., comm. 
per s) . 
A l'interface particule/eau. on assiste donc à des processus de néoformation de matière 
organique particulaire par adsorption de matière organique dissoute sur la surface des particules 
solides (Hunter, 1980. Sholkovitz et Copland, Î982, Davis, 1984) Mais le taux de recouvrement 
des particules par la matière organique dissoute ainsi que les variations des propriétés de surface 
des particules restent inconnus (Davis, 1984) 
La matière organique adsorbee a ia surface des particules naturelles est au moins 
responsable de la charge negative observée pour la majorité des particules dans le milieu aquatique 
(Hunter et Liss, 1979) Davis (1982) a montré que la quantité de matière organique adsorbee est 
influencée par les propriétés chimiques de surface de ¡a particule. Les oxydes hydriques 
relativement basiques comme l'alumine peuvent adsorber plus facilement les matières organiques 
que les oxydes à surfaces acides comme la silice. 
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Hunter (1980) a proposé que la matière organique adsorbée masque totalement les 
propriétés du solide qui l'accueille, présentant une surface de propriétés physiques et chimiques 
différentes. Dans ce cas Fadsorption de métaux doit se faire par les groupes fonctionnels 
phénoliques, carboxyliques et autres de la matière organique plutôt que les groupes hydroxyles 
de surface des oxydes. Davis (1984) a montré que la matière organique dissoute adsorbée sur la 
surface de l'alumine accroît Fadsorption de Cu mais n'a aucun effet sur celle du cadmium. 
Dans le cadre de ce travail, nous avons étudié l'effet de la matière organique dissoute 
estuarienne adsorbée sur la réactivité de surface de particules d'alumine vis-à-vis des métaux 
étudiés. Le chapitre 6 a été consacré à l'étude du rôle de la matière organique adsorbée à la 
surface des particules dans les processus de transfert des métaux entre les phases dissoutes et 
particulaires. 





2.1. Mesures de FDC 
2.l.ïProtocole expérimental 
Le protocole de mesure est représenté par le schéma 1. Les échantillons sont 
prélevés dans la colonne d'eau par une bouteille GO-FLO pour les échantillons profonds et 
à la main en Zodiac pour les points de surface. Les échantillons sont gardés dans des flacons 
en plastique prélavés à HN03 3 0% et rincés plusieurs fois à l'eau MQ ensuite par l'eau des 
échantillons. L'eau collectée est transportée après quelques heures (au plus 3 à 4) au 
laboratoire1. Un volume de 150 à 500 ml d'eau est marqué avec 100 ui d'une solution 
composée d'un mélange de radionucléides (109Cd, ^Co, B4Cs, MMn et 6SZn) à très faible 
concentration en métaux stables. Tous les isotopes ajoutés sont sous la forme ionique (+11), 
excepté Cs qui est sous la forme (+1). Les métaux ajoutés sont sous forme de nitrates sauf 
pour Cs sous forme de chlorures. Les échantillons marqués sont incubés dans le noir dans 
des flacons thermostatés et sont agités à la fréquence de 1 fois par heure. La solution de 
marquage contient 0 01M de MgCl, ou de NaN03, et est à pH 3. Les ions et protons ajoutés 
ne modifient pas significativement la composition chimique des échantillons et la 
concentration des métaux stables ajoutés est généralement limitée à 1/1 Oé de la 
concentration naturelle dissoute. Le tableau A2.1 en annexe donne les concentrations des 
stables ajoutés comparés aux concentrations naturelles dans le Rhône et le golfe du Lion. 
1
 Pour la mission Mari, toutes les expériences de marquage ont été effectuées à bord du Bélgica. 
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Schéma 1: Mode opératoire de mesure de FDC 
Prélèvement propre 
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Comptage * Filtre 
Spectroscopies *Dissous 
FDC = Gctivité du particulaire / masse de MES 
activité du dissous / volume de solution 
Tableau 2.1: 
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Pour certains échantillons nous avons ajouté des concentrations variables dEDT A 
(Ethyle-diamine-tetraacetic-acid) une demi heure après le marquage. Le but et íes résultats 
de ces manipulations seront présentés et discutés dans le chapitre 5. 
Les échantillons marqués sont filtrés après 4 heures par un filtre Nuclepore de 0.4um 
de porosité1. Après la filtration, les filtres sont posés sur une éponge sèche afin d'en extraire 
l'eau éventuellement chargée de sel et le filtrat est stabilisé par l'ajout de 1 ml d'une solution 
de HCl concentré pour éviter l'adsorption des métaux sur les parois du flacon. Les filtres ne 
sont pas rincés, dans le but d'éviter d'éventuelles désorptions. 
Le filtre et le filtrat sont ensuite comptés en spectrométrie gamma utilisant un 
détecteur à Lithium-Germanium à haute résolution et faible bruit de fond associé à un 
analyseur à 8192 canaux. Après le comptage, le filtre et le filtrat sont pesés pour déterminer 
la concentration en MES dans l'échantillon. Les FDC sont ensuite calculés comme étant le 
rapport entre l'activité du particuîaire par kg de MES et l'activité du dissous par litre de 
solution Ds sont une mesure de la répartition du radionucléide et de son isotope stable entre 
les phases dissoute et particuîaire. 
Les erreurs sur les FDC ont été calculées à partir des erreurs de comptage des filtres 
et des filtrats, plus les erreurs dues au poids des filtres. Comme les résultats sont présentés 
sous forme de logarithmes, quand les erreurs dépassent 0.2 en log ( cad une erreur relative 
de 50%) la donnée est rejetée et non présentée dans les figures. Les erreurs moyennes des 
différents FDC pour chaque mission d'échantillonnage sont données dans le tableau (2.2). 
L'importance des erreurs sur les FDC est variable selon l'ordre Zn >Mn >Cd >Co >Cs. Pour 
Mn, Zn et Cd, ces erreurs sont essentiellement engendrées par les erreurs de comptage du 
filtre. La précision sur les FDC pourrait être améliorée par l'acquisition de sources de 
1
 Pour les missions effectuées avant 1989 on a utilisé des filtres de nitrate de cellulose Sartorios 0.45 um de diamètre 
des pores. 
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marquage plus propres (c.a.d. contenant moins d'entraîneurs stables), ce qui permettrait 
d'accroître l'activité dans chaque échantillon sans accroître les concentrations d'éléments 
stables. 
tableau 2.2: Erreurs relatives moyennes sur les FDC en % 













































Des blancs de filtres ont été effectués en repassant l'eau filtrée par un filtre vierge. 
Les blancs de filtre sont comptés et permettent d'avoir une idée sur l'activité retenue par le 
filtre. Pour tous les échantillons dont on a extrait l'eau retenue dans le filtre par l'éponge, 
l'activité du blanc de filtre est inférieure aux limites de détection et est donc négligeable 
devant les activités des MES retenus sur le filtre. 
2.1.2. Problèmes reliés à la procédure expérimentale: 
Les coefficients de distribution (FDC) ainsi obtenus sont des constantes 
conditionnelles qui ne sont valides que pour des conditions physico-chimiques (telles que 
pH, température,...) déterminées De nombreux artefacts peuvent jouer sur ses coefficients 
(Duursma et al., 1975; Ditoro et al., 1986, Morel et Gschwend, 1987; Stumm, 1992): 
i) l'équilibre n'est pas encore atteint, 
ii) les pores du solide contiennent de l'eau qui contient à son tour des métaux dissous, 
üi) la concentration analytiquement dissoute (dans la phase séparée par filtration) contient 
des colloïdes, 
iv) la saturation des sites de surface des particules par l'ajout de métaux, 
v) l'efficacité du moyen de séparation utilisé (filtration). 
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Alors qu'on ne dispose pas de moyens efficaces pour résoudre le premier problème, 
la teneur en eau résiduelle peut être évaluée. On peut alors facilement montrer que les 
concentrations de métaux qu'elle contient sont négligeables (Mouchel, 1988). L e problème 
(iii) peut être résolu en effectuant la distinction entre les particules (détectables par 
filtration), les colloïdes et les espèces vraiment dissoutes (se référer au chapitre 5). Les deux 
derniers problèmes sont discutés ci-dessous. 
Problème de saturation: 
Le problème est de voir si la quantité de traceurs et d'entraîneurs ajoutés affecte les 
coefficients de distribution rapide. 11 s'agit d'évaluer le rapport métal total sur sites totaux, 
en dessous duquel la concentration en métaux n'a plus d'effet sur le taux de fixation. 
Dzombak et Morel (1986), pour les oxydes de fer, et Balistrieri et Murray (1983, 1984), 
pour les sédiments marins, ont montré que le seuil est de l'ordre de 0.01. Cependant 
Benjamin et Leckie ( 1981 ) ont montré qu'il faut descendre à 10"* (oxydes de fer amorphes 
et cadmium) Bien sûr ces valeurs ne représentent qu'un ordre de grandeur. 
Les particules en suspension prélevées lors de notre étude ont des CEC (capacités 
d'échanges cationiques) variant de 0 15 à 0 45 moles.kg"1 soit de 4 à 55 uM sites. Dans nos 
essais, le rapport métal total ajouté sur sites totaux varie entre 5. Î0"4 et 4.105. Donc on ne 
devrait pas avoir des effets de saturation lors des expériences de mesure de FDC. 
Néanmoins, il est toujours préférable d'utiliser les quantités les plus faibles d'entraîneurs de 
façon à éviter les problèmes de saturation sur des compîexants (dissous ou de surface) de 
moindre concentration 
Problèmes reliés à la filtration. 
La séparation solide/liquide est faîte dans notre étude par filtration sur des filtres 
Nuclepore de 0 4um de porosité. Cette technique engendre certains artefacts expérimentaux 
(Stumm, 1992): Un filtre retient la quasi-totalité des particules plus grosses que la taille de 
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ses pores. Des petites particules (parfois 10-1000 fois plus petites que la taille des pores) 
peuvent aussi être retenues. Durant la filtration, les particules colloïdales plus petites que les 
pores du filtre se fixent sur les grosses particules retenues par le filtre. Ce phénomène est 
accentué dans le cas de colmatage du filtre. D'autre part, dans le cas de filtration lente, les 
colloïdes peuvent floculer dans la solution au dessus du filtre, ou dans les pores du filtre, et 
former des particules plus grosses qui sont retenues par le filtre. Le troisième aspect qui 
risque d'être important est l'adsorption de métaux sur les matériaux du filtre et les particules 
retenues. Il faut noter que les particules retenues et les matériaux du filtre sont chargés, que 
la concentration des colloïdes et des espèces dissoutes changent durant la filtration, et que 
l'adsorption se fait en conséquence des propriétés de la double couche électrique et des 
interactions chimiques avec les groupes fonctionnels. 
Il n' y a pas de solution pratique aux différents artefacts expérimentaux dûs à la 
méthode de séparation solide/liquide, mais des études de reproductibilité des mesures de 
FDC permettent d'évaluer la fiabilité de la méthodologie expérimentale globale utilisés dans 
cette étude. 
2.1.3. Reproductibilité des résultats 
L'une des conditions nécessaires pour la validité d'un procédé expérimental est la 
reproductibilité. Ce qui veut dire qu'en dédoublant un échantillon tout en gardant le même 
protocole expérimental, les mesurés €¡ricctu©cs sur les deux sous-échantillons doivent être 
identiques ou au moins proches à des erreurs de mesure près. 
Des expériences de marquage ont été effectuées en double sur certains échantillons 
dans chaque campagne de mesures afin de vérifier la reproductibilité du procédé 
expérimental (relatif aux expériences de FDC) utilisé. Les résultats de ces expériences ainsi 
que les caractéristiques des échantillons doublés sont présentés dans le tableau (A2.2.a) en 
annexe. Les erreurs relatives moyennes pour chaque métal sont données dans le tableau 
(A2.2.b) en annexe. Ces résultats montrent que les erreurs effectuées sur les FDC d'un même 
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échantillon sont relativement faibles et négligeables par rapport aux variations de ces 
coefficients d'un échantillon à un autre. Les erreurs relatives moyennes obtenues par ces 
expériences sont comparables aux erreurs relatives moyennes calculées présentées dans le 
tableau 2.2. 
Lors de l'une des campagnes d'échantillonnage (Mari, Escaut, mars 1992), nous 
avons procédés à des expériences de désorption rapide sur des échantillons doublés 
(marqués d'une étoile dans le tableau (A2.2.a en annexe)). Les FDC du double ont été 
calculés comme étant le rapport entre la somme de l'activité résiduelle du particulaire plus 
celle désorbée et l'activité du filtrat La reproductibilité des résultats relatifs à ces 
expériences est aussi acceptable, validant les calibrations adoptées lors des corrections des 
activités mesurées en fonction de la géométrie (filtre ou filtrat). 
2.2. Cinétiques de sorption 
Des expériences de cinétiques de sorption sur des particules naturelles allant jusqu'à 
1 ou 2 jours ont été effectuées sur quelques échantillons lors de chaque campagne de 
mesures1. Des expériences plus longues n'ont pas été menés parce qu'il est très difficile de 
garder une eau naturelle quelconque plus de quelques heures dans un état stationnaire. 
Effectivement au bout de quelques heures le pH de la solution naturelle change (de l'ordre 
de 0.1 en moyenne pour les échantillons prélevés lors de la mission Procor (Mai, 1992) dans 
l'estuaire du Rhône), les particules s'agglomèrent, les microorganismes se développent etc.. 
. Le but principal de ces expériences n'était pas d'étudier les cinétiques de sorption ou 
d'incorporation des radionucléides par les particules naturelles mais de voir ¡a 
représentativité des valeurs de FDC données après 4 heures de temps d'incubation. 
Une expérience de cinétique a été menée au cours des missions Cécile (Ebre, Sept 
1990), Liza (Ebre, Avril 1990) et Chou (Rhône, avril 1990), 3 essais lors de la mission Cyril 
! 
Le détail des campagnes de mesures effectuées est présenté au début du chapitre 3. 
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(Rhône, Mans 1991, un point amont Cyril02, un point de salinité intermédiaire Cyril07GVl 1 
et un point marin Cyril06GV), 2 expérience dans le cas de campagne Viviane (Rhône, Nov 
1991, une référence amont Vivi8 et un point de salinité intermédiaire Vivil0.2), 2 expérience 
pour la mission Procor (Rhône, Mai 1992, un point amont RI24 et un point intermédiaire 
PI27A) et deux essais lors de la mission Mari (Escaut, Mars 1992, le point le plus à l'amont 
Mari 12 et un point aval Maril). Les résultats de ces expériences sont présentés dans le 
tableau 2.3. Les figures relatives à ces expériences de cinétiques de sorption pour chaque 
métal sont présentées par les figures 2.1. 
Toutes les expériences de cinétiques effectuées dans ce travail ont montré une phase 
de sorption importante très rapide et quasiment instantanée (temps d'incubation < Ih), suivie 
d'une phase lente avec des taux de transfert entre la solution et les particules décroissants 
en fonction du temps. Toutes les études faites pour l'évaluation des cinétiques de sorption 
de radionucléides sur des sédiments marins ou suspensions estuariennes ont montré 
l'existence d'une importante première phase d'adsorption quasi instantanée (Balistrieri et al., 
1984; Li et al., 1984a, 1984b, Nyffeler et al., 1984a; Mouchel, 1988, Woîlast et al., 1990). 
Les résultats des cinétiques de sorption effectuées dans notre étude ont montré que cette 
première phase est presque complète pour Cd et C s et représente généralement plus que 
50% pour Zn et seulement 10% pour Mn et Co. 
La première phase de sorption est quasiment totale pour Cs et Cd dans la majorité 
des cas. Les FDC de ces deux éléments s'équilibrent au bout de deux heures de temps de 
contact. Les variations au delà ne sont pas significatives comparées aux variations des FDC 
d'un point de mesure à un autre. 
Dans le cas de Zn, Mn et Co la phase initiale est moins importante et une grande 
fraction du métal est adsorbée entre 1 et 2 h de temps d'incubation. Les FDC se stabilisent 
généralement au bout de 4 h de temps de contact. C'est à dire que des FDC mesurés entre 
4 et 8 heures de temps de contact ne sont pas très variables par rapport à toutes les autres 
sources de variabilité mesurées in situ. Les fluctuations observées pour Zn et Mn peuvent 
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être expliquées par l'importance des erreurs de comptage. En effet comme nous ajoutons de 
très faibles quantités de métal stable, dans le cas de ces deux éléments la quantité d'isotopes 
radioactifs de la source de marquage utilisée est faible et nous touchons très souvent les 
limites de détection, spécialement lors de la mesure de l'activité des filtres. Pour l'échantillon 
Maril les cinétiques de sorption de Co et Mn montrent des comportements anormaux, où 
les FDC atteignent leurs maximums au bout de 2 heures d'incubation et décroissent 
dramatiquement de plus d'un ordre de grandeur au delà. Pour ce même échantillon les limites 
de détection sur le filtre sont atteintes dans le cas du Zn pour les points 7, 17 et 24h. 
Certaines erreurs peuvent provenir aussi de la non homogénéité des échantillons 
d'une même expérience de cinétique spécialement pour les échantillons à forte charge en 
MES. Pour évaluer l'importance de ces erreurs nous avons laissé décanter l'échantillon 
maril-17h et nous l'avons partagé en deux sous-échantillons différents, le premier contient 
l'eau supérieure avec les particules fines maril-17h(a) le second comporte l'eau de fond avec 
des particules plus grosses Maril-17h(b). Les erreurs obtenues sur les FDC de ces deux 
sous-échantillons sont de 0.3 en log pour Co, 0.2 en log pour Cd et Cs. Dans le cas de Mn 
les deux valeurs de FDC obtenues sont identiques alors que pour Zn nous avons atteint les 
limites de détection pour le comptage du filtre. Les particules fines semblent donc être plus 
réactives avec Cd et Cs et moins réactives avec Co que les grosses particules. 
D'autre part l'évolution dans le temps des propriétés physico-chimiques de deux 
sous-échantillons extraits du même échantillon de départ pourrait être différente. Ceci a été 
constaté lors de l'expérience de cinétique faite sur Lizal où nous avons doublé tous les 
points. Les résultats des FDC obtenus ont montré que l'écart entre les FDC des doublons 
croît dramatiquement au bout de 8 heures de temps d'incubation spécialement pour Mn et 
Co. Ce qui veut dire que les processus à long terme ne sont pas parfaitement reproductibles. 
En conclusion, dans tous les cas, pour tous les radionucléides un état quasi 
stationnaire est atteint au bout de 4 heures de temps d'incubation, les variations de FDC au 
delà sont comparables aux erreurs de mesures et donc ne sont pas significatifs. Ces 
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variations sont en moyenne de 2% pour Cs, 3% pour Cd, 5% pour Zn, 10% pour Co et 15% 
pour Mn. Le principal résultat de ces expériences est que les FDC obtenus au bout de 4 
heures de temps d'incubation sont représentatifs des processus à court terme. 
Par ailleurs il faut noter que l'échelle de temps de la journée pourrait être considérée 
comme un temps caractéristique raisonnable dans le cas de l'estuaire du Rhône dont le temps 
de résidence de l'eau est de l'ordre de quelques jours, où par le moyen des FDC on pourrait 
estimer les flux de métaux dissous, provenant d'un quelconque rejet, apportés à la mer et 
le flux piégée par les MES en zone côtière. Cependant dans le cas d'estuaires dont le temps 
de transit de l'eau est plus important, tel que l'Escaut ou le Changjiang, les processus lents 
sont beaucoup plus importants et les mesures de FDC ne constituent qu'une information 
tronquée. Des expériences de durée plus longues devraient être envisagées, mais il ne faut 
pas oublier que ces dernières rendent les possibilités d'artefacts nombreuses. Les cinétiques 
lentes dans ce cas peuvent simplement résulter d'une modification des propriétés physico-
chimiques du milieu ou des particules, sans rapport avec la réalité du milieu naturel. 
Newton et Mouchel (comm pers ) ont étudié les cinétiques lentes de sorption des 
mêmes métaux pour une durée totale de 70 jours. Ils ont empoisonné leurs échantillons afin 
d'éliminer les effets biologiques Ces auteurs ont montré que les mesures de coefficients de 
distribution de Cs, Cd et Zn atteignent un quasi-équilibre au bout de quelques heures de 
temps d'incubation et n'évoluent pas beaucoup au delà. Ce qui montre que les mesures de 
FDC de ces métaux (relatives à 4 heures de temps de contact) sont aussi valables pour des 
échanges solide/liquide à plus long terme. Par ailleurs Newton et Mouchel ont montré que 
les FDC de Mn et Co continuent à augmenter avec le temps. Cette évolution a été attribuée 
au changement de phase des ions Mn adsorbes qui se transforment en oxydes à la surface 
des particules, et la fixation des ions Co sur les oxydes de Mn fraîchement formés à la 
surface des particules en suspension. 
Chapitre 2, Page35 
Méthodes expérimentale 
2.3. Réversibilité des expériences de sorption 
Très peu d'études de réversibilité des processus de sorption sur des particules 
naturelles ont été rapportées dans la littérature. Nolting et al. (1992) ont mesuré le rapport 
Cd/Al dans les sédiments collectés à l'embouchure du Rhône et au golfe du Lion et ont 
montré que la majeure partie du cadmium particulaire piégé dans les sédiments est désorbée 
dans la colonne d'eau Commans et Van Dijk (1988) et Commans et Hockley (Î992) ont 
montré respectivement par l'utilisation de modèles de cinétiques que l'adsorption du 
cadmium sur des particules riverines est une réaction réversible et que le césium peut être 
irréversiblement fixé par les particules argileuses. 
Une expérience de désorption de longue durée (46 jours) a été menée par Newton 
et Mouchel (comm. pers.) à la suite d'une expérience de sorption de longue durée aussi (70 
jours). L'interprétation des résultat de cette étude par l'utilisation de modèles de cinétiques 
a montré que les processus de sorption à long terme sont quasiment entièrement réversibles. 
Ces expériences ont aussi montré l'existence d'une première phase rapide de désorption 
suivie d'une phase plus longue et que les taux de désorption décroissent de façon 
exponentielle en fonction du temps. 
Lors de la mission Mari, nous avons effectué des expérience de désorption rapide 
de radionuclides sur des suspensions de l'estuaire de l'Escaut pour évaluer la réversibilité 
de la sorption après 4 heures d'incubation et plus précisément déterminer la fraction de 
radionuciéides rapidement désorbée ( 10 min). Dans ces expériences nous procédons de 
façon similaire pour les expériences de sorption. Après la filtration nous récupérons le 1er 
filtrat ensuite nous passons à travers le filtre un volume de 100 ml d'eau préalablement filtrée 
et non marquée du même échantillon. Nous comptons après le filtre et les deux filtrats en 
spectroscopic gamma pour estimer les activités des différents isotopes. Les taux de 
désorption rapide (tdr) sont calculés comme étant le rapport entre l'activité désorbée (c.a.d, 
l'activité du ? filtrat) et l'activité totale du particulaire (c.a.d. la somme de l'activité restante 
sur le filtre et ceUe du 2è filtrat). Nous calculons aussi les FDC par le rapport entre l'activité 
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totale du particulaire par kg de MES et l'activité du 1er filtrat par litre de solution. Les 
valeurs de FDC obtenues ont été comparées à celles des FDC classiques (tableau A2.2.a en 
annexe). La comparaison nous a permis dans la plupart des cas de vérifier les bilans en 
radioéléments ajoutés. 
Des expériences de désorption similaires ont été aussi effectuées sur des particules 
d'alumine sur les quelles a été adsorbée de la matière organique dissoute prélevée dans cet 
estuaire. Les détails du protocole expérimental de ces expériences ainsi que les résultats 
seront donnés dans le chapitre 6. 
Les résultats des expériences de désorption sont présentés dans le tableau (2.4). Les 
mesures précédées du signe ">" correspondent aux échantillons dont les limites de détection 
sur le filtre de désorption sont atteintes (erreur de comptage > 20%). Nous calculons par 
le moyen des FDC, les taux de désorption maximale (tdm) qu'on devait avoir dans le cas de 
réactions totalement réversibles 
tdm -
1 «, FDC-m (2.1) 
Où: m est la masse de particules sur le filtre de désorption en kg 
vd est le volume d'eau filtrée utilisé pour la désorption en 1. 
Les résultats de la comparaison des taux de désorption rapide avec les taux de 
désorption maximale montrent que les processus rapides d'adsorption de métaux sur les 
particules naturelles ou artificielles sont majoritairement réversibles. Dans tous les cas, plus 
de 50% de métaux adsorbes sont désorbés instantanément. Nous avons mis en évidence ainsi 
la similarité entre les expériences de sorption et de désorption par l'existence d'une phase de 
désorption initiale Cette première phase concerne 85% du Cd, 70% du Cs, 65% du Mn, 
90% du Zn et 70% du Co dans le cas de particules naturelles. Les taux de désorption rapide 
sont relativement importants par rapport aux taux de désorption maximale, ce qui montre 
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l'importance de la phase initiale de désorption qui dans certains cas est presque totale. C'est 
la raison pour laquelle nous ne rinçons pas les filtres après filtration, mais nous les plaçons 
sur une éponge sèche pour en extraire l'eau résiduelle. 
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2.4. Différences entre les FDC et les KD de métaux stables 
Les FDC ont été définis comme étant les coefficients de distribution obtenus après 
l'ajout de marqueurs radioactifs et relatifs à un temps de contact détermine (4 heures). Ce 
temps de contact utilisé ne permet pas de tenir compte des processus lents, notamment 
biologiques ou comme ceux observés pour Mn et Co dans la section 2.2. Cependant le 
principal avantage des FDC est qu'ils représentent un coefficient de partage de la fraction 
labile réactive et facilement échangeable de métaux entre les phases dissoute et particulaire. 
Les KD de métaux stables sont des FDC à long temps de contact (3 semaines à 1 
année, Duursma et Eisma (Î973)). Ce sont des coefficients de distribution de métaux stables 
(concentrations naturelles) entre les phases dissoute et particulaire. Les KD intègrent sans 
pouvoir distinguer entre les différents procédés mis en jeu dans les échanges solide/liquide 
de métaux: à savoir, l'adsorption, la coprécipitation, la précipitation et la dissolution, 
l'incorporation biologique et la migration dans la matrice minérale des minéraux et la 
complexation organique et inorganique dans la phase dissoute. Cependant les FDC ne 
tiennent compte, en plus des réactions dans la phase dissoute, que des processus de surface 
tels que la sorption à la surface des minéraux ou la complexation par les groupes 
fonctionnels de surface organique ou non et par Ses membranes cellulaires des algues et 
autres organismes vivants (Bourg, 1986) 
Les FDC permettent d'isoler certains processus tels que l'échange d'ions, la 
complexation de surface ou la complexation dans la phase dissoute. Cependant les KD 
perdent ce genre d'informations et sont spécifiques à un site et généralement indépendant 
de la composition chimique du substrat et de la position de la station de mesure (Hamilton, 
1986). 




Les mesures de FDC sont enrichissantes pour îa connaissance et l'interprétation des 
processus d'échanges solide/liquide en milieu estuarien. Ces coefficients intègrent les effets 
des propriétés propres des particules en suspension et celles de la solution, en particulier son 
pouvoir complexant 
Très peu de valeurs de coefficients de distribution ont été obtenus à partir de 
mesures directes dans le milieu naturel La partie suivante de ce travail a été consacrée à 
compléter des études précédentes par l'acquisition de mesures de FDC dans différents 
estuaires et pour des conditions de débit et de saison non encore étudiés. 
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Chapitre 3. 
Partition de la fraction labile des métaux entre l'eau 
et les suspensions 
Le premier objectif de notre travail est d'évaluer et de mieux comprendre les 
échanges de métaux entre les phases particulaire et dissoute dans les zones de mélange entre 
l'eau douce de rivière et l'eau de mer. Les FDC donnent de bonnes évaluations des variations 
des niveaux de transfert entre les deux phases suite à des changements de la composition 
chimique de l'eau ou des propriétés des particules. 
Très peu de valeurs de coefficients de distribution rapide (FDC) ont été obtenues à 
partir de mesures directes dans les estuaires. Dans la plupart des cas, ces expériences sont 
effectuées en laboratoire sur des particules dénaturalisées et ne sont représentatives que des 
prétraitements adoptés pour les particules. Le protocole expérimental utilisé dans ce travail 
permet d'obtenir des résultats de FDC dans un environnement très proche du milieu naturel. 
Ces résultats donnent une information globale sur les processus rapides (quelques heures) 
de transfert de métaux entre les deux phases qui sont dans la plupart des cas réversibles. 
Des expériences plus longues provoqueraient l'altération des conditions physico-chimiques 
du milieu naturel 
Plusieurs missions ont été effectuées dans des estuaires ayant des propriétés 
morphologiques, hydrologiques et physico-chimiques différentes. Lors de ces campagnes 
de mesure des expériences de marquage ont été effectuées sur des échantillons d'eau naturels 
afin de déterminer les FDC ainsi que d'autres paramètres physico-chimiques. Ces expériences 
ont démarré en 1987 dans le cadre du projet européen EROS 2000 sur les estuaires du 
Rhône (France) et ITEbre (Espagne), du projet international SPASEBA sur la Lena (C.E.I.) 
et la coopération scientifique Franco=Chinoise sur l'estuaire du ChangJiang (Chine) et ont 
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été effectuées par J.M Mouchel jusqu'à 1990. Dans le cadre de ce travail de thèse, en plus 
du traitement des mesures antérieures nous avons mené d'autres missions en 1991 et 1992 
pour compléter la base de données existante et mieux interpréter les résultats. Nous avons 
fait ce travail dans le cadre du projet européen TTT (Transfer, Transport and 
Transformation of particulate material in estuaries) qui est essentiellement consacré à l'étude 
de deux estuaires européens le Rhône (France) et l'Escaut (Belgique, Pays Bas). 
3.1. Sites d'étude et campagnes de mesures: 
Les différents sites étudiés ont des caractéristiques morphologiques, hydrologiques 
et physico-chimiques différentes. Deux des estuaires étudiés débouchent sur la Méditerranée 
et sont donc microtidaux (Rhône et Ebre) alors que les trois autres sont largement influencés 
par la marée. Cette différence a de très grandes conséquences sur le temps de résidence de 
l'eau et des particules dans la zone estuarienne et donc sur les mécanismes d'échanges. 
La différence essentielle entre le Rhône et l'Ebre est que le premier forme un plume 
de surface typique et ses eaux sont toujours bien oxygénées alors que le deuxième comporte 
des zones d'anoxie en période d'étiage. L'estuaire du ChangJiang est un estuaire caractérisé 
par des faibles teneurs en matières organiques et haute charge particulate L'estuaire de la 
Lena est caractérisés par des eaux très froides et ayant un très long temps de séjour, C'est 
un exemple type d'environnement arctique alors que l'Escaut est un exemple type d'estuaire 
macrotidal pollué européen 
3.1.1. Estuaire du Rhône 
Le Rhône se jette dans la méditerranée occidentale où l'amplitude de la marée est 
quasiment négligeable et forme un coin salé bien défini et un plume de surface typique. Une 
caractéristique principale de l'estuaire du Rhône, c'est le court temps de résidence de l'eau 
qui est de l'ordre d'une journée (Aloist et al., 1982). 
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Le Rhône draine un bassin versant de 96000 km2, ii a un débit liquide moyen de 
1715 îr/.s"1 et un débit solide moyen de 4.6 106 tan"1. Il représente l'apport le plus important 
d'eau continentale, de sédiments et de nutriments dans la méditerranée depuis la construction 
de barrages sur le Nu. Ces apports ont un effet direct sur la productivité primaire dans toute 
la région (Martin et Thomas, 1990). La zone de mélange de cet estuaire est hautement 
stratifiée, une couche fine de plume de surface persiste sur plusieurs kilomètres au sud de 
l'embouchure du Rhône. L'étendue et la direction du plume de surface dépendent de la 
direction et de la force du vent. Le front salin peut pénétrer dans le fleuve jusqu'à 20 km à 
l'amont de l'embouchure durant la période d'étiage. L'un des processus les plus importants 
dans cet estuaire est la sédimentation des particules en suspension dans la zone du delta. Une 
couche profonde de néphéloide est souvent observée elle peut être un facteur important de 
transport de particules depuis le Rhône jusqu'à la mer (Aloisi et al., 1982). 
La composition des particules en suspension du Rhône a été étudiée par Chamley 
(1971). Ces particules sont composées de quartz, feldspaths, calâtes et argiles. Des 
estimations provisoires basées sur la composition d'éléments majeurs (Cauwet et al., 1990) 
ont permis d'obtenir les proportions suivantes: minéraux argileux 40%, quartz 21%, caîcite 
26%, et matière organique particulaire MOP 13%. 
Plusieurs missions ont été effectuées dans l'estuaire du Rhône dont 4 par Jean-Marie 
Mouchel dans le cadre du Projet européen EROS 2000. Les 3 autres missions effectuées par 
moi-même dans le cadre du projet européen TTT viennent compléter la base de données des 
FDC pour d'autres conditions hydroîogiques et biologiques ce qui facilitera l'interprétation 
des résultats et simplifiera la mise en évidence de certains phénomènes importants. Les 
caractéristiques principales de ces missions sont présentées dans le tableau 3.1. 
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3.1.2. Estuaire de l'Escaut 
Le bassin hydrographique de l'Escaut s'étend sur 21580 km2 situés dans des zones 
très peuplées dans le nord-ouest de la France, l'ouest de la Belgique et le sud-est des Pays-
Bas. Ce fleuve transporte de grandes quantités de déchets domestiques et industriels. 
L'estuaire de l'Escaut est un estuaire à marée. L'amplitude de la marée croît de 3.7 m à 
l'embouchure à 5 m à Anvers et décroît jusqu'à 2m à Gand. Le débit moyen du fleuve est de 
120 m5.s1, soit 5. 10* nV durant une période de marée, alors que le volume d'eau de mer 
rentrant dans l'estuaire durant la marée moyenne montante est ÎO9 m3 (Woîlast, 1982, 1987). 
L'estuaire de l'Escaut est considéré comme étant un estuaire partiellement stratifié 
présentant simplement un gradient vertical local de salinité (Wollast, 1982,1987). La zone 
de mélange d'eau douce et d'eau de mer s'étend sur une distance de 100 km (Wollast, 1982). 
L'une des plus importantes caractéristiques de cet estuaire est le long temps de 
résidence de l'eau provenant du fleuve dans la zone de mélange estuarienne. Ce temps de 
résidence est estimé de l'ordre de deux ou trois mois (Wollast, 1982). Ce qui fait de l'estuaire 
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un réacteur biologique dans lequel les polluants de toutes sortes subissent des 
transformations majeures affectant leur transport et transfert dans la zone côtière et les 
sédiments. Par ailleurs le temps de séjour des particules est sûrement beaucoup plus élevé 
que celui de l'eau et doit être de l'ordre de quelques années. 
L'eau de l'Escaut est caractérisée par de hautes teneurs en carbone organique qui 
engendre la formation de zones anoxiques dans l'estuaire sur une étendue pouvant dépasser 
70 km en été (Wollast, 1982). 
Une seule mission a été effectuée dans le cadre de ce travail, la mission Mari qui s'est 
déroulée du 2 mars jusqu'au 11 mars 1992. 
3.1.3. Estuaire du ChangJiang 
Le fleuve du ChangJiang situé au sud de la Chine est classé parmi les 10 fleuves 
mondiaux ayant de grands débits solides et liquides (Cheng et Zhao, 1984). Le débit moyen 
de matières solides entrant à l'estuaire est de 4.78 10* t.an 'et le débit liquide moyen est de 
979 10" m3.an1, ce qui donne une îurbidité moyenne de 0.51 gl1. Le bassin versant du 
ChangJiang s'étend sur 1.8 10* km". 
Le ChangJiang est considéré comme étant un estuaire partiellement mélangé, 
l'amplitude de la marée dans l'estuaire varie de 1.8 à 3.2 m. La zone continentale de l'estuaire 
(estuaire interne) est caractérisée par des fortes turbulences qui maintiennent íes fortes 
concentrations en MES dans les couches de surface s'étendant dans la zone de mélange 
jusqu'à des salinités de 20 g.S"1 (Edmond et al. , 1985). La majeure partie des particules 
collectées dans l'estuaire ont une origine fluviatile. D'après Xie et Li (1990), près de 50% 
des MES provenant du fleuve sédimentent dans la zone estuarienne. Les hautes 
concentrations en MES observées en hiver proviennent probablement de la remise en 
suspension des sédiments, ce qui indique que le temps de résidence des particules dans 
l'estuaire pourrait être très longue comme dans d'autres estuaires macrotidaux (Martin et al., 
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1986). Nous pensons que grâce à la circulation importante et la sédimentation intensive, les 
particules en suspension collectées dans la zone estuarienne sont le produit de 
l'homogénéisation dans le temps et dans l'espace des solides transportés par le fleuve à 
différentes saisons et périodes hydrologiques. C'est pourquoi le ChangJiang est un bon 
candidat pour l'étude des effets de la variation de la composition chimique de l'eau sur les 
processus d'adsorption et désorption des métaux lors du mélange estuarien. D'autant plus 
qu'il est caractérisé par de faibles teneurs en matières organiques. 
Trois campagnes de mesure ont été menées dans le ChangJiang La première (DH1) 
s'est déroulé en Janvier 1986 et correspond à une période d'étiage. Le débit liquide moyen 
était de 9520 m\s ' La concentration en MES variait de 0.01 à 1.55 g.l"1 et la production 
primaire était faible et quasiment uniforme dans l'estuaire avec une valeur moyenne de 0.4 
mg C.m"3.h-i. La seconde (DH2) a été effectuée en Juillet 1986 avec un débit liquide moyen 
de 47300 m'.s'. Pendant cette période la production primaire variait de moins de 10 
mg.C.m'.h' dans la zone fluviatile à 40 mg C.nr'.h"' dans la zone de mélange (Ning Xiuren 
et al., 1990). La troisième campagne (DH3) s'est déroulée en Septembre 1988 dans le but 
de compléter la base de données des FDC pour les faibles salinités. La concentration en 
MES variait de 0 05 a ! 88 g 1 ', alors que les données de débit et productivité primaire sont 
manquantes. 
3.1.4. Estuaire de l'Ebre 
L'estuaire de fEbre est situé au nord-est de l'Espagne, après 960 km la rivière forme 
un delta qui s'étend sur 350 knr, le 4' plus grand dans la méditerranée. L'Ebre représente 
après le Rhône le second apport d'eau douce à la méditerranée occidentale. L'Ebre draine 
une surface de 90000 km: semblable a celle du Rhône; cependant, les débits liquide et solide 
sont nettement inférieurs dam le cas de l'Ebre. 
Le débit liquide moyen de l'Ebre est de 200 ms.sä et le débit solide moyen est de l'ordre de 
9.5 10* tan1. 
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L'eau de fleuve de YEbre est très chargé en matière organique d'origine naturelle et 
anthropique. A cause de la morphologie de son delta avec une barrière sableuse bien définie, 
pendant l'été une poche d'eau de mer reste coincée derrière la barrière et au dessous d'une 
couche d'eau douce. Les particules fluviátiles à forte teneur en matière organique (plus de 
60% des MES sont organiques en Septembre 1990) sédimentent dans cette couche où la 
forte consommation d'oxygène conduit à des conditions anoxiques (Guieu et al,, 1991). 
Deux missions ont été effectuées dans le cadre du projet européen EROS 2000. La 
première "Liza" en Avril 1990 et la seconde "Cécile" en Septembre 1990. La mission Liza 
correspond au début de la période de stratification alors que la mission Cécile correspond 
à la fin et donc les eaux de fond lors de cette mission sont anoxiques. 
3.1.5. Estuaire de la Lena 
La rivière Lena est située au nord de la Sibérie (CEI) et se jette dans la mer Laptev. 
Elle est classée parmi les 10 plus importants fleuves au monde selon son débit liquide et 
solide. C'est aussi le second plus important apport d'eau douce à l'Océan Arctique. 
Le débit liquide moyen de la rivière Lena est estimé à 525. ÎO9 m3.an"' alors que le 
débit solide est estimé à 16. 10* t.an-1 (Martin et Whitfield, 1983). La mer Laptev est une 
mer large et peu profonde (profondeur <20 m sur une grande étendue), ce qui donne une 
zone de mélange très étendue entre l'eau douce de rivière et l'eau de mer. Le fleuve Lena 
draine la forêt de Sibérie et la toundra et est caractérisé par des eaux noires enrichies en 
matière organique. Le mélange progressif de l'eau douce de rivière dans la mer Laptev (peu 
profonde) entraîne la formation d'une couche de plume de surface très étendue allant jusqu'à 
plus de 300 km au dessus d'une couche d'eau plus salée et plus dense. Les deux couches sont 
séparées par une halocline de plusieurs mètres d'épaisseur. 
La rivière Lena et les eaux de surface de la zone de mélange sont gelées chaque 
année à partir d'octobre jusqu'en juillet. La température des eaux salées profondes de la mer 
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Laptev sont toujours inférieures à 0°C. Ce qui fait de cet estuaire un exemple typique d'un 
environnement arctique, où les processus biogéochimiques à faibles températures peuvent 
être mieux étudiés. 
Une seule mission a été effectuée dans cet estuaire en Septembre 1989 dans le cadre 
du programme international SPASIBA. 
3.1.6.Tableau récapitulatif des principales propriétés des cinq estuaires étudiés 
Estuaire 
Surface du bassin 
versant (km1) 
Débit liquide (10* 
m'.an"1) 
Débit solide 
(10* t a n •') 
Amplitude de 
marée (m) 
temps de résidence 
de l'eau 
Turbidité 
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3.2. Mesures de FDC de métaux dans les estuaires 
Dans le chapitre précédent nous avons obtenus deux principaux résultats, le premier 
est que les valeurs des coefficients de distribution obtenus après 4 heures de temps 
d'incubation sont assez stables et donc représentatives des processus d'échanges à court 
terme. Le second est la réversibilité des réactions de sorption rapide qui souligne le fait que 
les processus de sorption à court terme concernent principalement la fraction labile 
facilement échangeable de métal. 
Les estuaires sont des milieux où les réactions de sorption et désorption peuvent être 
favorisées à cause des changements rapides dans la composition chirnique de l'eau et les 
propriétés physico-chimiques des particules en suspension. Le paramètre représentatif des 
processus de mélange couramment utilisé est la salinité, qui est le paramètre le plus facile 
à mesurer pour caractériser une situation de mélange entre eau douce et eau de mer. 
Dans les sections suivantes nous effectuons des comparaisons des résultats obtenus 
dans les différents estuaires et différentes saisons. Nous soulignons les principales 
caractéristiques communes ainsi que les spécificités de résultats obtenus pour chaque métal. 
Les résultats des FDC relatifs aux expériences de sorption sur des particules 
naturelles au bout de 4 heures de temps d'incubation sont présentés dans les tableaux A3.1 
à A3.5 en annexe Les évolution des FDC en fonction de la salinité pour chaque métal sont 
données par Ses figures A3.1 à A3.5 en annexe. 
3.2.1. Césium 
i) Caractéristiques communes: 
Dans tous les estuaires et pour toutes les missions le césium montre une régularité 
remarquable (figure 3.1). Le FDC de ce métal décroît d'amont en aval en fonction de la 
salinité en moyenne d'un facteur 60. Cette réduction est plus prononcée dans la zone de 
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Figure 3.1: Evolution des FDC de Cs avec la salinité dans les estuaires. 
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faible salinité (0 à 3) où les FDC diminuent d'un facteur 10 en moyenne. La diminution des 
coefficients de distribution rapide en fonction de la salinité indique la désorption en solution 
de la fraction labile facilement échangeable de césium adsorbe lors du mélange estuarien. 
Des résultats analogues ont été observés pour ce métal par Turner et al. (1993). 
D est bien connu que le césium est un métal très peu réactif. Dans les eaux naturelles, 
il est très peu complexé par les ligands organiques ou inorganique (Kotrly et Sucha, 1985; 
Byrne, 1988). Cependant plusieurs auteurs ont mis en évidence l'effet de certains cations 
sur la sorption de ce métal sur les particules naturelles. Sholkovitz (1985) et Evans et al. 
(1983) ont reué le relargage de Cs à partir de sédiments anoxiques de lacs aux réactions de 
substitution des ions Cs* par les ions NH/ à la surface des particules. Dans les estuaires les 
réactions de sorption et de désorption du césium sur les suspensions sont plutôt affectées 
par la variation de concentration en ions K*, qui est un cation majeur d'eau de mer ayant une 
charge et un rayon ionique similaires à ceux du Cs* (Stanners et Aston, 1981; Evans et al., 
1983) Donc la réduction des FDC du césium observée dans les estuaires peut être attribuée 
aux réactions d'échanges d'ions entre Cs" et K* pour les sites de sorption à la surface des 
particules en suspension 
Par ailleurs les variations des valeurs des FDC du Cs pour des stations de même 
salinité d'une mission à l'autre et d'un estuaire à l'autre sont attribuées à deux facteurs 
principaux. D'une part les variations de la composition et de la nature des particules 
entraînent des changements dans leurs propriétés de surface et donc de leurs réactivités vis 
à vis des métaux. D'autre part le changement de la concentration et de la nature des colloïdes 
naturels non détectables par filtration pourrait affecter considérablement les coefficients de 
distribution. 
ii) estuaire du Rhône: 
Les variations saisonnières des FDC du Cs s'élèvent à un facteur 10, uniformément 
dans tout l'estuaire (figure A3 l.b en annexe). La valeur moyenne obtenue à la référence 
amont est de 4.1, alors que le FDC moyen en mer est de 2.7 en échelle logarithmique. 
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Pour les deux missions effectuées en hiver (décembre 1988 et novembre 1991), les 
profils de variation des FDC avec la salinité sont très réguliers. Alors que pour les missions 
effectuées au printemps et en été, nous observons une augmentation des FDC à partir d'une 
salinité de 20. Ceci est accompagné d'une augmentation des teneurs en COP spécialement 
lors de la mission Mai 1992 (les données de COP ne sont pas disponibles pour la mission 
Sandrine). Le césium n'est pas réputé pour avoir un rôle biologique quelconque (Bruland 
et al., 1991), ni d'être spécialement complexé par la matière organique, qui pourrait 
expliquer cette relation entre les FDC et la teneur en COP. Cependant ces résultats sont 
cohérents avec ceux de recherches récentes effectuées par Gamier et al. (1990, 1991) qui 
ont montré une nette corrélation entre la capacité d'échange cationique et le COP (sur des 
particules du Rhône) Il y'a plusieurs raisons qui peuvent expliquer de telles corrélations; 
D'une part, il y'a des corrélations argile/COP simplement dues à un mélange des particules 
riverines avec des particules plus grossières (sables ou carbonates). Ce n'est pas forcément 
le cas de l'estuaire du Rhône à l'échelle de l'année où, au contraire, il existe une relation 
positive entre COP et les teneurs en argiles et carbonates. Par contre, à l'échelle d'une seule 
campagne un mélange (forcément simultané) du COP et des argiles par la même phase plus 
grossière (silice ou carbonates) explique une corrélation sans que l'augmentation de la CEC 
et de l'adsorption du Cs soient forcement due à la matière organique. D'autre part, on peut 
penser à un processus plus direct ou la présence de matière organique favorise la floculation 
des particules argileuses colloïdales, d'où encore une relation entre tous ces paramètres, qui 
n'implique pas que le Cs soit adsorbe sur ta MO de surface. 
Les valeurs de FDC à ta référence fluviale sont dispersées lors des missions Viviane 
(novembre 1991) et Cyril (mars 1991 ) Ces variabilités sont directement liées à la variation 
de l'origine géographique des particules arrivant à l'estuaire en début et en fin de crue. Cette 
variabilité persiste en zone estuarienne à cause du faible temps de résidence des particules 
en suspension dans cette zone L'estuaire du Rhône peut donc être considéré comme un 
estuaire à réponse rapide 
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iii) estuaire de l'Ebre: 
Les valeurs de FDC du Cs obtenues dans cet estuaire sont du même ordre de 
grandeur que celle du Rhône. Lors de la mission d'automne (Cécile, septembre 1990), les 
logarithmes des FDC décroissent de 4 à la référence fluviale jusqu'à 2.3 à la référence 
marine. Cependant la réduction des FDC avec la salinité est moins prononcée pour la 
mission Liza, avril Ï990,(moins d'une unité log). Pour cette mission de printemps, comme 
c'est le cas des missions de printemps dans l'estuaire du Rhône, les FDC ont tendance à 
augmenter à partir de la salinité 20 (figure A3.2 en annexe). Les hypothèses établies pour 
l'estuaire du Rhône peuvent être faites dans le cas de l'Ebre aussi. 
Lors de la mission Cécile (septembre 1990), certains échantillons ont été prélevés 
en zone anoxique (tableau A3.2 en annexe). Les résultats obtenus pour ces points ne se 
distinguent pas du lot, bien que les concentrations en ions ammonium soient élevées. Nous 
pensons que l'effet de ces derniers est masqué par celui des ions potassium parce que cette 
zone anoxique est située dans la zone d'eau salée. 
iv) Estuaire de l'Escaut: 
Le comportement des FDC du Cs dans cet estuaire est très particulier. Les FDC 
diminuent d'amont en aval seulement d'un facteur 3. L'échantillon le plus à l'amont prélevé 
lors de cette mission est Mari 12, et a une salinité de 0.86. Notons aussi que les échantillons 
de faible salinité ont également de faibles teneurs en oxygène et de très hautes 
concentrations en tons ammonium de l'ordre de 10 mg.l' (tableau A3.4 en annexe). A titre 
indicatif, la concentration moyenne d'ions NH/ dans le Rhône est de l'ordre de 0.2mg.l'. 
Ces hautes teneurs en ions ammoniums sont à notre avis responsables de la faible diminution 
des valeurs de FDC avec la salinité à cause des réactions d'échanges d'ions entre Cs* et 
NH<* à la surface des particules solides qui sont importantes pour les échantillons de faible 
salinité. 
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v) Estuaire du ChangJiang: 
Le principal processus affectant les FDC du Cs dans cet estuaire est l'effet de la 
salinité mis en évidence par l'expérience de mélange (figure A3.3.b en annexe). En effet on 
n'observe pas de variation saisonnière notable des données dans la zone estuarienne et les 
mesures de FDC des différentes missions sont très semblables. Cependant les FDC des 
échantillons fluviaux sont très variables d'une mission à l'autre et même au sein d'une même 
mission ( plus de 1.5 unité log). Ce qui montre que les particules rentrant dans l'estuaire 
peuvent avoir des propriétés physico-chimiques très différentes en fonction de leur origine 
et de leur nature Toutefois ce genre d'estuaires est caractérisé par un grand stock de 
particules dans les sédiments qui sont remises en suspension régulièrement. Ce phénomène 
est mis en évidence par les hautes concentrations en MES observées en hiver (Xie et Li, 
Î990). De plus, le temps de résidence des particules dans l'estuaire est très élevé et les 
particules collectées dans la zone estuarienne sont le résultat de l'homogénéisation d'un 
mélange de particules provenant de bassins versants différents et entrant dans l'estuaire à 
différentes saisons hydrologiques Donc la réactivité des particules recueillies dans la zone 
du ChangJiang ne peut pas être liée à celle des particules fluviátiles entrant dans l'estuaire 
à la même période Les particules en suspension dans l'estuaire étant homogénéisées, elles 
ont la même affinité pour le césium indépendamment de la saison hydrologique. Les 
variations des FDC avec la salinité observées sont alors dues aux changements de la 
composition chimique de l'eau, et particulièrement aux réactions d'échange d'ions avec les 
cations majeurs d'eau de mer (notamment K"). 
vi) estuaire de la Lena: 
Dans le cas de cet estuaire, une seule mission a été effectuée. Les FDC du Cs 
décroissent d'amont en aval d'un facteur 60. 
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-compétition avec NH4* pour les 
faibles salinités 
-homogénéité des particules dans la 
zone de mélange 
- aucun caractère spécifique 
- Réactions d'échange d'ions avec K* pour les sites de sorption 
de surface des particules. 
Le symbole "*" indique que la valeur affiché n'est pas une valeur de référence, mais 
c'est simplement la plus faible ou la plus haute salinité échantillonnée. 
3.2.2. Cadmium 
i) Caractéristiques communes: 
Dans la plupart des missions nous avons observé une réduction des FDC du 
cadmium avec la salinité (figure 3.2) cette diminution atteint dans certains cas plus de 1.5 
unités logarithmiques La réduction des FDC en fonction de la salinité indique la désorption 
en solution de la fraction facilement échangeable de métal adsorbe lors du mélange estuarien. 
Cependant les FDC des points de référence marins sont généralement plus élevés que ceux 
des échantillons prélevés dans la zone de mélange. L'augmentation des FDC en mer ouverte 
montre que les particules marines sont plus réactives vis-à-vis du Cd que celles fluviátiles. 
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Figure 3.2: Evolution des FDC de Cd avec la salinité dans les estuaires. 
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La diminution des FDC du Cadmium avec la salinité dans la zone de mélange est 
attribuée à la formation de chlorocompîexes et de sulfate de cadmium, des composés stables 
et hautement solubles. Des résultats semblables ont été obtenus par plusieurs chercheurs 
(Comans et Vandijk, 1988; Turner et al., 1992;1993). Dans la zone marine, l'importance des 
processus biologiques et l'affinité des microorganismes marins pour ce métal ont été mise 
en évidence par plusieurs auteurs également (Price et Morel, 1990, Bruland, 1992). 
Par ailleurs, les variations saisonnières et géographiques des coefficients de 
distribution de ce métal sont attribués à trois facteurs principaux. Le premier est associé aux 
variations géographiques et temporelles de la nature, composition et origine des particules 
collectées. Le second est relié aux changements de la composition chimique de la phase 
liquide. Il est bien connu que le cadmium peut se complexer avec des ligands dissous 
organiques forts tels que les acides aminés et humiques, les phénols ou les protéines (Ray 
et al., 1987); la concentration et la nature de ces ligands sont aussi sujet à des variations 
temporelles et géographiques affectant ainsi les coefficients de distribution mesurés. Le 
troisième facteur est la présence de colloïdes naturels organiques ou minéraux qui sont très 
réactifs par rapport aux métaux (Morel et Gschwend, 1987) et dont la concentration et 
nature sont inconnues 
ii) estuaire du Rhône: 
Dans l'estuaire du Rhône, les FDC de Cd montrent des variabilités temporelles très 
importantes qui s'élèvenî à un facteur 100 d'une campagne à une autre et pour une même 
salinité (figure A3, l a en annexe) Ces variations sont attribuées essentiellement à des 
processus se produisant à une échelle de temps saisonnière et en moindre partie à des 
processus journaliers D'une part, les FDC des missions Sandrine (juin 1989), Procor (mai 
1992), Cyril (mars 1991) et Deîta77 (juillet 1987) sont plus élevés que ceux des missions 
Dec88 (décembre 1988) et Viviane (novembre 1991) indiquant que les particules collectées 
au printemps et en été sont plus réactives vis-à-vis du cadmium que celles collectées en 
hiver. Nous pensons que les processus biologiques sont à la base de ces variations. D'autre 
part, étant dorme le court temps de résidence des particules dans cet estuaire, la variation 
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quasi quotidienne de l'origine et composition des particules fluviátiles entrant dans l'estuaire 
a un effet direct sur la réactivité des suspensions collectées dans la zone estuarienne. Ce qui 
se traduit par des fluctuations des valeurs de FDC observées lors d'une même campagne de 
mesure. 
Lors des missions d'hiver, Dec88 (décembre 1988) et Viviane (novembre 1991), les 
FDC du Cd décroissent d'amont en aval avec la salinité approximativement d'un facteur 30 
(figure A3.1.a en annexe) Cependant les valeurs de FDC des échantillons d'eau de mer 
(salinité > 35) sont toujours nettement plus élevées que celles des échantillons prélevés dans 
la zone estuarienne, spécialement pour la mission Viviane (novembre 1991). Les suspensions 
recueillies dans l'estuaire étant majoritairement d'origine fluviatiîe il semblerait que les 
particules marines sont plus reactives que les autres. Cependant, le changement de la 
composition chimique de l'eau représentée par la salinité est le principal facteur qui contrôle 
la distribution des métaux entre les phases dissoutes et particulaires dans la zone estuarienne. 
Lors des missions Cyril (mars 1991 ) et Delta77 (juillet 1987), la diminution des FDC 
dans la zone estuarienne esî moins prononcée que celle des deux précédentes (moins d'un 
ordre de grandeur), avec d'importantes fluctuations des FDC pour la campagne Delta77 
(juillet 1987). Les échantillons d'eau de mer recueillis pendant la mission Cyril (Mars 1991) 
ont aussi des FDC plus importants que dans le reste de l'estuaire renforçant ainsi les 
conclusions tirées précédemment Nous associons la différence de comportement des FDC 
du Cd de ces deux campagnes avec les deux précédentes aux changements des propriétés 
de surface des particules estuariennes Ces changements peuvent être dus d'une part à des 
phénomènes hydrologiques, où les particules dans la zone estuarienne sont le produit du 
mélange à différentes propontons de particules fluviátiles provenant de différents sous-
bassins versants et de particules purement marines Un changement des proportions du 
mélange entraînerait un changement des propriétés de la phase particulaire obtenue. D'autre 
part ces variations peuvent être dues à des modification des propriétés de surface des 
particules lors de leurs transit dans l'estuaire par formation de "coatings" ou par 
enrichissement de la phase particulaire par la production de nouvelles particules par 
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floculation de particules plus petites ou par production biologique. 
Pour les missions de printemps (et début de l'été) Procor (mai 1992) et Sandrine 
(juin 1989), les FDC du cadmium sont très élevés (104 l.kg-1 en moyenne). Dans le cas de 
Sandrine (juin 1989), les FDC fluctuent dans la zone estuarienne mais aucune tendance n'est 
observée, alors que les valeurs obtenues pour les stations marines sont légèrement plus 
grandes. Dans le cas de Procor (mai 1992), les FDC du Cd augmentent avec la salinité 
depuis l'amont jusqu'à l'aval. Une importante augmentation des teneurs en COP avec la 
salinité est aussi observée indiquant que les particules marines sont majoritairement 
organiques et peut être vivantes du fait de la haute production primaire ayant lieu à cette 
époque de l'année. Nous associons donc ce comportement particulier du Cd lors de cette 
campagne à la forte affinité que pourrait avoir ce métal pour les surfaces des 
microorganismes vivants. Les facteurs biologiques sont par conséquent très importants dans 
la distribution du cadmium entre la phase dissoute et la phase particulaire, et dans le cas de 
forte activité biologique, c'est le facteur principal de contrôle de l'échange du Cd entre les 
deux phases. 
iii) Estuaire de I'Ebre: 
Les valeurs des FDC obtenus dans I'Ebre sont supérieures en moyenne à celles 
mesurées dans le Rhône (figure 3.2). Lors de la mission Liza le profil de FDC avec la salinité 
est assez régulier (figure A3.2 en annexe) Les FDC montrent une faible diminution avec la 
salinité (0.6 en échelle logarithmique). Alors que les FDC de la mission Cécile (septembre 
1990) sont très dispersés et ne montrent aucune tendance particulière. Les FDC du Cd lors 
de cette mission ne semblent pas aussi être affectés par les processus redox, car il n'y a pas 
de différence entre les FDC des échantillons marins oxiques et marins anoxiques. 
iv) Estuaire de l'Escaut: 
Les FDC du Cd diminuent d'amont en aval lors de la mission Mari 
approximativement d'un facteur 30 (figure A3.4 en annexe). Dans ce cas aussi la distribution 
de ce métal entre les deux phases ne semble pas être affectée par les processus redox. Les 
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fluctuations des valeurs de FDC observées pourrait être liées aux processus de mélange 
générés par la marée. 
v) Estuaire du ChangJiang: 
Les FDC du Cd dans le ChangJiang ont un comportement similaire à celui du Cs 
pour le même site, bien que les processus mis en jeu ne soient pas les mêmes. Dans le cas 
du Cd, la salinité est aussi le principal facteur qui contrôle sa distribution entre les phases 
dissoute et particulaire. Ce constat est confirmé par la similarité des profils de FDC naturels 
et ceux de l'expérience de mélange (figure A3.3.a en annexe). La diminution des FDC de 
plus d'un facteur de 30 dans la zone estuarierme est principalement due à la formation de 
chîorocomplexes et de sulfates stables et hautement solubles. Les variations ponctuelles des 
FDC dans le fleuve sont de l'ordre d'un facteur 30 avec une valeur moyenne de 3.7 unités 
logarithmiques. Ces fluctuations ne se répercutent pas sur la zone estuarienne où les 
résultats de FDC sont très compacts à cause de l'homogénéisation des particules recueillies 
dans cette zone. En mer certaines fluctuations sont observées pour les missions DH1 et DH2 
qui pourrai être dues au changement de l'origine des particules recueillies dans cette zone 
par rapport au reste de l'estuaire. 
Les expériences d'empoisonnement n'ont pas d'effet sur les FDC obtenus au bout 
de 4 heures de temps d'incubation. Ce constat n'indique point que le Cd n'est pas affecté par 
les processus biologiques, car les processus d'incorporation biologique sont précédés par 
une phase de sorption à la surface. Les surfaces des microorganismes tués restent aussi 
réactives après quelques heures de l'empoisonnement. Par ailleurs, l'incorporation de métaux 
au sein des microorganismes n'est probablement pas mesurable par notre protocole . 
L'incubation étant trop courte, la fixation sur les surfaces est dominante par rapport à 
l'incorporation. 
vi) estuaire de la Lena: 
Les FDC du Cd montrent une faible diminution d'amont en aval lors de la mission 
Spasiba approximativement d'un facteur 6. 
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Le symbole "•" radique que la v aleur affiché n'est pas une valeur de référence, mais c'est simplement 
la plus faible ou la plus haute salinité échantillonnée. 
3.2.3. Zinc 
i) caractéristiques communes: 
Dans tous les estuaires et pour toutes les missions, les profils de l'évolution des FDC 
du zinc avec la salinité ne sont pas réguliers et montrent des fluctuations plus ou moins 
importantes (figure 3.3) Dans certains cas on observe une faible tendance de décroissance 
des FDC de ce métal avec la salinité, mais ce paramètre ne semble pas être un facteur 
important dans la repartition du Zn entre les deux phases. Des résultats analogues ont été 
observés par Turner et al (1993) dans l'estuaire du Humber. Cependant ces résultats 
contrastent avec ceux de Li et al. (1984b) qui ont observé une notable réduction des FDC 
du Zn avec la salinité dans l'estuaire ITîudson. 
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Il est bien connu que le zinc est hautement complexé par les ligands organiques 
dissous dans les eaux naturelles (Van den Berg et Dharmvany, 1984; Bruland, 1989; Sunda 
et Huntslman et al., 1992). Donc les réactions de sorption et de désorption de ce métal sur 
les particules en suspension dans les estuaires sont largement affectées par la concentration 
et la nature des iigands dissous. Certains chelates peuvent agir même à des concentrations 
très faibles. Bruland (1989) a montré que dans le Pacifique Nord 98% du Zn dissous est 
complexé par un puissant ligand organique dont la concentration a été estimée à 1.2 nM. 
D'autre part, Zn est réputé pour être biodisponible et nécessaire pour la croissance 
des algues (Kuwabara et al., 1986, Price et Morel 1990; Bruland, 1991). Nous n'avons 
observé aucune variation saisonnière ou géographique significative qui montrerait un effet 
biologique. Cependant des expériences de sorption de radionucléides à long terme effectuées 
par Wollast et Loijens (1990, comm pers) sur des particules marines montrent une 
incorporation biologique de ce métal. Nous en déduisons que les processus biologiques ne 
sont pas très importants pour la sorption du Zn à court terme (4 heures). 
ii) estuaire du Rhône:
 m 
Les profils de l'évolution des FDC du Zn en fonction de la salinité forment un nuage 
de points dont la largeur est supérieure à 1.5 unité log (figure A3. î.c). Le logarithme de la 
valeur moyenne obtenue à la référence amont est de 4.3 alors que celui de la référence 
marine est de 3.3. 
Pour les deux missions effectuées en hiver (Dec88, décembre 1988, et Viviane, 
novembre 1991), les FDC du Zn montrent une décroissance avec la salinité 
d'approximativement un facteur 10. Cette réduction pourrait être attribuée en partie à la 
formation de sulfates de zinc et de chlorocomplexes. Cependant pour toutes les autres 
missions aucune tendance particulière n'est observée et les profils de variation des FDC avec 
la salinité sont très irréguliers Les FDC observés lors de la mission Procor (mai 1992) sont 
relativement faibles par rapport à ceux des autres missions bien que cette mission ait été 
effectuée en période de haute productivité biologique. Ce résultat ne contraste pas avec le 
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fait que le Zn soit bioactif mais montre simplement que la distribution de ce métal entre la 
phase dissoute et la phase particulate n'est pas très sensible à la nature des particules mais 
est plutôt contrôlée par la composition de la phase dissoute. 
iii) estuaire de l'Ebre: 
Les valeurs de FDC du Zn obtenues dans cet estuaire sont un peu plus grandes que 
celles du Rhône. Pour les deux missions les FDC sont assez dispersés avec la salinité et ne 
montrent aucune tendance (figure A3.2 en annexe). Les FDC du Zn lors de la campagne 
Cécile (septembre 1990) ne semblent pas être affectés par les processus redox. 
iv) estuaire du ChangJiang: 
Pour la mission DH3 (septembre 1988), les limites de détection ont été atteintes 
pour la mesure de l'activité du filtre pour la majorité des échantillons (tableau A3.3 en 
annexe). 
Les FDC du Zn décroissent significativement avec la salinité. Par ailleurs les FDC 
des missions d'été DH2 (juillet 1986) et DH3 (septembre 1988) sont plus élevés que ceux 
de la mission d'hiver DH1 (janvier 1986) L'expérience de mélange montre un comportement 
irrégulier et les FDC des échantillons naturels montrent de hautes fluctuations spécialement 
pour les hautes salinités, comparées à la tendance générale de diminution avec la salinité 
(figure A3.3c en annexe) La diminution des FDC pour DH2 (juillet 1986) est un peu moins 
que 10, alors que pour DHî (janvier 1986) les FDC décroissent d'approximativement 3. 
v) estuaire de la Lena: 
Dans cet estuaire le profil de l'évolution des FDC du Zinc avec la salinité ne sont pas 
réguliers et montrent d'assez importantes fluctuations (figure A3.5.a en annexe). Toutefois 
excepté le point encerclé qui correspond à un échantillon de vieilles eaux (mis en évidence 
par Létolle et al (1993)), les FDC du reste des échantillons montrent une tendance de 
diminution assez significative 
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vi) estuaire de l'Escaut: 
Pour la mission Mari les limites de détection sont atteintes pour le comptage du filtre 
pour la majorité des échantillons (tableau A3.4 en annexe). 
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l.e symbole "*" indique que la valeur affiché n'est pas une valeur de référence, mais c'est simplement 
la plus faible ou la plus haute salinité échantillonnée. 
3.2.4.Manganèse et Cobalt 
i) caractéristiques communes: 
Les FDC du Manganèse et du Cobalt observés sont très différents d'une mission à 
l'autre et d'un estuaire à un autre et varient de plus de 4 ordres de grandeur (figures 3.4, 
3.5). Cependant chaque mission prise à part, les profils de variation des FDC du Mn et Co 
avec la salinité montrent une cohérence et une tendance de décroissance allant d'un facteur 
3 à 30 selon la campagne et selon l'estuaire. 
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Dans les eaux naturelles Mn et Co sont très peu complexés par les ligands 
inorganiques (Kotrly et Sucha, 1985). Cependant plusieurs auteurs ont suggéré l'existence 
d'effets de certains cations majeurs, notamment Ca4" et Mgw par la diminution de la sorption 
de ces métaux à la surface des particules naturelles (Davis, 1984, Midorikawa et al., 1990). 
Ces hypothèses pourraient expliquer la décroissance observée des FDC de Mn et Co avec 
la salinité dans tous les estuaires. 
Les valeurs des FDC de Mn et Co des stations fluviátiles sont très variables d'une 
mesure à une autre. Ce qui prouve que les variations de la nature et la composition chimique 
des surfaces particuiaires ont un effet direct et important sur les réactions de sorption de ces 
métaux. Cette variabilité des FDC persiste dans les zones estuariennes et marines même dans 
le cas d'estuaires à long temps de résidence des particules, indiquant que les propriétés de 
surface des particules ne sont pas îe seul facteur important dans les mécanismes d'échanges 
du manganèse entre la phase dissoute et la phase particulaire. 
Il a été reconnu que Mn et Co sont des métaux nécessaires pour la production 
primaire (Bruland et al., 1991, Coale, 1991 ; Buma et al., 1991). Nous n'avons observé dans 
les expériences de FDC aucune tendance saisonnière ou géographique particulière indiquant 
des effets biologiques notables, alors que les expériences de cinétiques à long terme ont 
montré l'existence d'une incorporation biologique de Mn par les microorganismes (Wollast 
étal., 1990). 
Par ailleurs îe manganèse est un métal ayant plusieurs formes redox et la diminution 
des concentrations en oxygène entraînerait la dissolution des oxydes de manganèse 
(Sholkovitz, 1985). Le protocole expérimental utilisé dans notre travail ne permet pas de 
garder les échantillons anoxiques à l'abri de l'oxygène de l'air et donc ne permet pas d'avoir 
des résultats significatif concernant ces processus. 
Un autre processus important dans les échanges solide/liquide de Mn est la 
formation de coatings d'oxyde de ce métal à la surface des particules en suspension qui est 
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d'une part le résultat de l'adsorption des oxydes de Mn formés dans la solution et d'autre part 
par l'oxydation des ions Mn adsorbes à la surface des colloïdes et particules (Lazerte et 
Burling, 1990). Cette oxydation des ions Mn peut être catalysée par les micro-organismes. 
Les oxydes de manganèse fraîchement formés à la surface des particules en suspension sont 
un adsorbant de choix pour les ions Co (Murray, 1975). 
La sorption sur les colloïdes ainsi que la complexation par les ligands organiques 
dissous peuvent également intervenir dans le comportement des FDC de Mn et Co dans les 
estuaires. 
Ainsi Mn et Co peuvent être engagés dans plusieurs processus physiques, chimiques 
et biologiques très différents et très complexes. A priori, aucun de ces processus n'est 
systématiquement prédominant. Ce qui fait que les résultats donnés par les FDC sont 
difficilement interprétables et ne représente que des mesures globales des effets superposés 
des différents processus 
ii) estuaire du Rhône: 
Les FDC de Mn et Co sont très variables pour les échantillons pluviaux, ils varient 
respectivement de 4 ordres de grandeurs et 3 ordres de grandeurs (figure A3.1 ,d et A3.1 .e 
en annexe), ce qui met en évidence l'importance de l'origine géographique des particules et 
donc leur composition sur les coefficients de distribution de ce métal. Comme le Rhône est 
un estuaire à réponse rapide, les FDC obtenus dans la zone estuarienne montrent une 
cohérence avec ceux des références amonts respectifs. Nous constatons une tendance 
globale de diminution des FDC avec la salinité. 
Bien que ces deux métaux soient réputés pour être bioactifs et nécessaires pour la 
croissance des algues, les facteurs biologiques ne semblent pas avoir des effets significatifs. 
Les FDC les plus grands ont été obtenus pour la mission Sandrine (Juin/juillet 1989), alors 
que les FDC de la mission Procor (Mai 1992) sont parmi les plus faibles (tableaux A3.1, 
figures A3, l.d et A3, l e en annexe). 
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Hi) estuaire de PEbre: 
Dans YEbre aussi il y* a de grandes différences des FDC des deux missions (1.5 en 
échelle logarithmique). Lors de la mission Liza (avril 1990), les FDC de Mn montrent une 
faible décroissance avec Sa salinité d'un facteur à peu près 10, alors que pendant la mission 
Cécile (septembre 1990) les FDC sont très dispersés et ne montrent aucune tendance. Pour 
Co, les FDC montrent une décroissance d'un facteur à peu près 6 pour Liza (avril 1990) et 
plus de 10 pour Cécile (septembre 1990) (figure A3.2 en annexe). 
Pour les échantillons prélevés dans les zones anoxiques, la variation de la 
concentration en oxygène dissous ne semble pas avoir d'effet sur les FDC. Etant donnée que 
la technique utilisée ne permet pas de conserver ces échantillons dans un milieu anoxique ces 
conclusions ne sont pas significatives. 
iv) Estuaire de l'Escaut: 
Pour la mission Mari, il n'a été possible de calculer les FDC de Mn que pour 5 points 
(tableau A3 4). Pour tous les autres points les limites de détection ont été atteintes lors du 
comptage du particulaire, étant donnée que les sources de marquage utilisée pour cette 
mission sont de mauvaise qualité pour ce radio-isotope. Les FDC du Mn pour ces quelques 
points montrent une tendance de diminuer avec la salinité (figure A3.4 en annexe). 
Pour Co, exception faite des points Mari 10 où la mesure de FDC est très basse et 
Mari3 où elle est haute, les mesures de FDC décroissent avec la salinité d'approximativement 
un facteur 100 (figure A3 4 en annexe) 
v) Estuaire du ChangJiang: 
Lors de la mission DHî (janvier Î986), les FDC du Mn sont quasiment constants 
avec une variabilité de ± 0 2 en unités log, avec aucun effet de salinité. Cependant pour DH2 
(Juillet 1986) et DH3 (septembre 1988), contrairement aux résultats réguliers de 
l'expérience de mélange les FDC montrent des fluctuations qui s'élèvent à 2 ordres de 
grandeurs indépendamment de la salinité. 
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Lors de la mission DHî (janvier 1986) les FDC de Co sont quasiment constants avec 
une légère décroissance avec la salinité Cependant pour DH2 (juillet 1986) et DH3 
(septembre 1988) au dépend aussi des résultats réguliers de l'expérience de mélange les FDC 
montrent des fluctuations importantes avec aussi une légère tendance de décroissance en 
fonction de la salinité (figure A3.3.e en annexe). 
Bien que les particules en suspensions soient homogénéisées dans la zone 
estuarienne grâce au long temps de résidence, les FDC de ces métaux sont très dispersés 
(spécialement Mn). Ce qui montre d'une part que les colloïdes et les ligands dissous jouent 
un rôle important dans la distribution de Mn et Co entre la phase dissoute et la phase 
particulaire. D'autre part les fluctuations des FDC peuvent être expliquées par les effets 
catalyseurs des microorganismes responsables de l'oxydation des ions Mn. Ces effets 
biologiques peuvent être très variables d'un échantillon à l'autre parce que: i) les 
microorganismes sont rarement répartis de façon homogène dans un milieu, ii) les 
microorganismes agissent comme catalyseur et non seulement comme support de fixation, 
donc leur effet sur les FDC n'est pas forcément proportionnel à leur concentration. 
vi) Estuaire de la Lena: 
Les profils de variation des FDC du Mn et Co avec la salinité dans cet estuaire 
montrent des comportements très réguliers, similaires à celui du césium (figure A3.5.a) 
Exception faite du point échantillonné dans les zones de vieilles eaux (L28F), les FDC des 
deux métaux décroissent d'amont en aval avec la salinité de plus d'un facteur 100. Etant 
donnée la similarité étonnante entre le comportement de ces métaux et celui du Cs, les 
réductions des FDC de Mn et Co pourraient être expliquées par des processus de 
complexation compétitive avec Ca" et Mg~, comme il a été suggéré par Davis (1984) et 
Midorikawa et al. (1990). Ces processus seraient-ils plus importants que d'autres pour ces 
métaux dans les eaux arctiques à température voisine de 0°C? 
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Le symbole "*" indique que la valeur affiché n'est pas une valeur de référence, mais 
c'est simplement la plus faible ou la plus haute salinité échantillonnée. 
3.2.5.Corrélation des FDC de Mn et Co 
Tous les résultats de FDC obtenus dans tous les estuaires montrent une 
ressemblance particulière du comportement de Mn et Co, bien que le comportement du 
cobalt soit plus régulier que celui du manganèse dans les estuaires étudiés. Cette similarité 
est illustrée par les représentations de FDC du Co en fonction de ceux de Mn (figures 3.6). 
Il apparaît de façon remarquable une nette corrélation entre les FDC des deux métaux. 
En outre il existe des differences d'un site à l'autre; les FDC du Mn sont plus élevés 
que ceux du Co dans l'Ebre et le ChangJiang, alors que les FDC des deux métaux sont 
approximativement du même ordre de grandeur dans l'estuaire de la Lena (figure A3.5.C en 
annexe). Dans le cas de l'esîuaire du Rhône, nous observons un nuage de points autour de 
la droite (x=y) jusqu'à des valeurs de FDC de l'ordre de 4 en échelle logarithmique. Au delà 
les valeurs des FDC du Mn sont plus élevées que celles du Co (figure A3.1 f en annexe) 
Il est bien connu que le cobalt et le manganèse ont des cycles géochimiques 
similaires; les profils de concentration de ces deux métaux dans l'océan sont similaires et très 
différents de ceux du cadmium et du zinc (Bruland et al., 1991, Yeats et al., 1992). Les 
expériences de FDC ont montré que cette ressemblance existe aussi pour les processus 
d'échanges solide/liquide à court terme Plusieurs recherches ont montré que les oxydes de 
manganèse et de fer sont un adsorbant de choix pour le cobalt (Murray, 1975, Osaki et ai., 
1990). D est alors très probable qu'il y* a une fixation du cobalt sur les oxydes de manganèse 
nouvellement formés à la surface des particules solides. 
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3.3. Comparaison KD/FDC 
Des mesures de KD (de métaux stables) ont été effectuées pour Zn et Cd dans 
l'estuaire du Rhône lors de la mission Cyril (Mars 1991). Nous rappelons que ces 
coefficients représentent la distribution des métaux stables naturels entre les phases dissoute 
et particulaire, alors que les FDC représentent la distribution des métaux ajoutés entre les 
deux phases. La comparaison entre les résultats des deux coefficients est illustrée pour Cd 
et Zn respectivement par les figures 3.7 et 3.8. 
Les valeurs de KD obtenues sont généralement de î ordre de grandeur plus 
importantes que celles des FDC. La comparaison entre les KD qui sont des coefficients de 
partage du métal total entre les phases dissoute et particulaire et les FDC qui sont les 
coefficients de distribution de la fraction labile de métal facilement échangeable, a mis en 
évidence l'importance de la phase réfractaire non échangeable de métal particulaire. Par 
conséquent les FDC sont plus adaptés pour l'étude des mécanismes d'échanges solide/liquide 
de métaux dans les estuaires microtidaux à faible temps de résidence. Bien sûr des 
expériences de sorption et désorption à long terme pourrait être conduites pour comprendre 
les processus qui contrôlent les mécanismes d'échanges entre phase dissoute et phase 
particulaire dans les estuaires à long temps de résidence pour quantifier les taux de transfert 
et la distribution des métaux entre les différentes phases. 






 " M ^  . MES 
M^ est la concentration de métal particulaire en M après un temps infini de contact, 
Má„ est la concentration de métal restant dissous en M après un temps infini de contact et 
MES est la turbidité en kg.l '. Pour le même échantillon les FDC sont exprimés par: 
M
*mm •MES 
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Figure 3.7: Comparaison K^FDC de Cd dans l'estuaire du Rhône 
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Figure 3.8 Comparaison KS/FDC de Zn dans l'estuaire du Rhône 
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M ^ ^ est la concentration de métal particuîaire en M au bout de 4 heures de temps 
de contact, M ^ ^ est la concentration de métal restant dissous en M après 4 heures de 
temps de contact. La loi de conservation de la masse est exprimée par: 
La combinaison des quatres équations précédentes permet s'évaluer le taux de 
sorption X^K, en % définit par: 
X - 100 . *"*4*) - 100 . 5 
"* _ _ £ . * jr . MES 
FDC B 
Nous représentons par la figure 3.9, la variation de X,4b) en fonction de la fraction 
d'eau de mer. Nous avons montré que la quantité de métal échangée au bout de 4 heures de 
temps d'incubation présente une fraction significative de la fraction particuîaire de métal. 
Pour les deux métaux, le taux X,4W décroît rapidement avec la fraction d'eau de mer 
dans l'estuaire du Rhône En eau fluviale la majorité du métal lié aux particules (>80%) est 
facilement échangeable. Cependant pour les échantillons marins dans le cas de Zn la fraction 
de métal adsorbée à la surface des particules solides en 4 heures ne représente qu'une faible 
partie du métal total particuîaire (<5% dans certains cas). Dans le cas de Cd, pour ces 
échantillons d'eau de mer la fraction de métaux échangée au bout de 4 heures est plus 
importante (>10%). 
Dans la zone fluviale les particules minérales ou organiques mortes sont en grand 
nombre, c'est l'adsorption physico-chimique relativement rapide qui est le processus 
d'échange solide/liquide qui domine D'autant plus que Newton et Mouchel (comm. pers.) 
ont montré que les FDC de ces deux métaux sur des échantillons empoisonnés ( de salinité 
lg.l"1), sont assez stables sur une longue durée (>70 jours). Par contre dans la zone marine 
et quand il y a beaucoup de matière vivante, la fixation interne aux microorganismes 
Chapitre 3, Page77 
Partition de la fraction labile des métaux entre l'eau et les suspensions 
Figure 3.9: Evolution du taux de métal échangé en 4 heures en fonction de 
la fraction d'eau de mer. 
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relativement lente peut dominer Ces résultats sont cohérents avec ceux obtenus par Wollast 
et Loijens (1990, Comm. pers), qui ont montré une importante incorporation biologique 
assez lente (plusieurs jours) de Zn. 
3.4. Conclusion 
Les mesures de FDC des différents métaux sont un indicateur de la complexité et la 
multiplicité des processus dans lesquels ces métaux sont impliqués. En effet la dispersion des 
mesures de FDC dans les différents estuaires peut être classée selon le métal par ordre 
décroissant Mn> Co> Zn> Cd> Cs Les échanges solide/liquide du césium se résument à des 
échanges d'ions à la surface des particules en suspension. Pour Cd et Zn, les réactions de 
complexation par les ligands inorganiques et organiques sont aussi importantes, avec une 
affinité particulière des particules biogéniques pour ces métaux. Quant à Mn et Co en plus 
de tous les processus mentionné la dessus ils sont impliqués dans les réactions 
d'oxydoréduction. 
Par ailleurs le comportement des métaux étudiés est différent en fonction de 
l'estuaire étudié. Dans l'estuaire du ChangJiang les évolutions des FDC de Cs et Cd avec la 
salinité sont réguliers, indiquant que dans cet estuaire la concentration en ions majeurs est 
le principal facteur de transfert solide/liquide de ces métaux, étant donné que les particules 
recueillies dans cet estuaire sont homogénéisée dans l'espace et dans le temps. Cependant 
les FDC de Zn, Mn et Co sont dispersés dans cet estuaire, ce qui montre qu'il peut y avoir 
d'autres facteurs qui varient fortement localement (biologiques par exemple). 
Dans l'estuaire de la Lena qui est aussi un estuaire macrotidal l'évolution de tous les 
métaux avec la salinité est régulière. Ce comportement particulier pourrait être dû à la 
modification des cinétiques de sorption à basse température. 
Dans l'estuaire de l'Escaut, qui est un estuaire macrotidal dont les eaux sont 
anoxiques, il a été observé un net effet indirect des processus redox. Cet effet est illustré par 
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l'évolution des FDC de Cs avec la salinité différents de celles de ce métal dans les autres 
estuaires. 
Dans les estuaires du Rhône et de l*Ebre exception faite de Cs, les FDC de tous les 
autres métaux sont plus dispersés. Ce résultat n'est pas étonnant étant donné que ces deux 
estuaires microtidaux ont de faibles temps de résidence de l'eau et des particules. Dans 
l'estuaire du Rhône un effet biologique a été observé pour Cd, les FDC des campagnes d'été 
et de printemps sont plus élevés que ceux des missions d'hiver. Cependant dans le même 
estuaire (Rhône), les mesures de FDC de Zn les plus faibles ont été observées lors de la 
mission de Mai 1992, qui est caractérisée par de hautes activités biologique, ce résultat ne 
contredit pas le fait que Zn soit biodisponible, mais montre que les échanges solide/liquide 
de ce métal ne sont pas très sensibles à la réactivité de surface des particules mais sont plutôt 
contrôlés par la composition de la phase dissoute, notamment la complexation de Zn par les 
ligands organiques dissous. 
Les mesures de FDC sont donc enrichissantes pour la connaissance et l'interprétation 
des processus d'échanges solide/liquide en milieu estuarien. Ces coefficients intègrent les 
effets des propriétés propres des particules en suspension et celles de la solution, en 
particulier son pouvoir complexant. 
La diminution des FDC du cadmium avec la salinité dans la zone de mélange, 
observée dans la plupart des estuaires, est attribuée à la formation de chlorocomplexes et 
de sulfate de cadmium, des composés stables et hautement solubles. Cette diminution atteint 
un facteur 30 dans l'estuaire du ChangJtang. Un effet net de la nature des suspensions, d'un 
point de vue biologique, sur les coefficients de distribution a été aussi mis en évidence pour 
le cadmium dans l'estuaire du Rhône. Cependant les effets de la modification des propriétés 
physico-chimiques des suspensions lors du mélange estuarien n'ont pas pu être isolés dans 
aucun site. Dans le chapitre 4 nous quantifions l'effet des anions majeurs d'eau de mer sur 
les mécanismes d'échanges solide/liquide de ce métal. Une fois les effets de la complexation 
inorganique de Cd retranchés, il sera peut-être possible d'accéder aux effets de la variation 
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de la nature et propriétés de surface des particules sur les échanges. Nous mettons en 
évidence l'importance des colloïdes naturels et des ligands organiques dissous sur tes FDC 
du cadmium. 
Les ions majeurs d'eau de mer jouent un rôle important dans les processus de 
sorption et de désorption du césium dans tous les estuaires. Le FDC de ce métal décroît 
d'amont en aval d'un facteur 60 Cette réduction est attribuée aux réactions de complexation 
compétitives entre Cs* et K* pour les sites de sorption à la surface des particules en 
suspension. 
Les valeurs des FDC de Zn, Mn et Co sont très dispersées. Cette dispersion est de 
4 ordres de grandeurs dans le cas du manganèse et du cobalt. Les processus d'échanges 
solide/liquide de Zn, Co et Mn sont difficilement interprétable du simple point de vue des 
mécanismes de mélange d'eau douce et d'eau salée. Les phénomènes mis en jeu sont 
nombreux et complexes. De plus, l'ignorance de la composition chimique détaillée de la 
solution, notamment les composés organiques ou colloïdaux, accroît la difficulté du 
problème. Les expériences d'ajout d'EDTA nous ont permis de quantifier le pouvoir 
complexant des colloïdes et ligands organiques dissous dans le cas de Zn, ces résultats 
seront exposés et discutés dans le chapitre 5 Les expériences de sorption sur les particules 
d'alumine nous ont permis de mettre en évidence la grande importance de la matière 
organique adsorbée à la surface des particules en suspension sur les FDC de Mn et Co, les 
résultats de ces essais sont exposés et interprétés dans le chapitre 6. 
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Chapitre 4. 
Modélisation et interprétation 
La description des équilibres de sorption et désorption par les coefficients de 
distribution a été jugée insuffisante par plusieurs auteurs (Kent et al., 1986, Honeyman et 
Santchi, 1988; Davis et Kent 1990) Cette limitation peut être contournée par l'utilisation de 
la théorie de complexation de surface (Davis et al., 1978, Bourg 1986, Dzombak et Morel, 
1990, Stumm 1992), Cette approche permet de considérer les sites d'adsorption à la surface 
des particules comme des iigands dissous, qui peuvent être incorporés dans des modèles 
d'équilibre de chimie aquatique (Osaki et al. 1990; Davis et Kent, 1990). 
Dans ce chapitre, nous utilisons un modèle de complexation de surface simple pour 
décrire l'adsorption des métaux sur les particules naturelles. Ce modèle sera appliqué aux 
mesures de FDC obtenues expérimentalement dans différents milieux estuariens pour mettre 
en évidence et quantifier certains processus. En particulier, les effets des constituants 
inorganiques de l'eau de mer sont étudiés. Il nous permet aussi d'accéder à des paramètres 
caractérisant la réactivité de surface des particules vis-à-vis des métaux étudiés. 
4.1. Mise en équation 
4.1.1. Modèle de complexation de surface 
Les oxydes possèdent des groupes OH de surface sur lesquels peuvent se complexer 
les ions métalliques (Breeuwsma et Lyklema, 1973, Huang et Stumm, 1973; Dzombak et 
Morel, 1990). De même les particules organiques présentent différents types de groupes 
fonctionnels complexants à leurs surface (Sigg, 1987; Young et Harvey, 1992). 
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Le modèle est basé sur une extension de la chimie de coordination pour la description 
de l'interaction des ions métalliques avec les sites réactifs de surface présents à l'interface 
solide/eau (Bourg, 1986). Dans cette approche les ions adsorbes sont considérés réagir 
chimiquement avec les groupes de surface après avoir vaincu le champ électrique à l'interface. 
Cette approche est distincte du modèle de Stem qui associe l'adsorption à des effets électriques 
engendrés par la charge de surface des particules (Davis et Kent, 1990). La réaction de l'ion 
métallique avec le groupe de surface est analogue à la formation de complexes dissous et est 
décrite par une loi d'action de masse bien que leurs constantes de complexation ne soient pas 
intrinsèques et sont donc conditionnelles. Ce qui distingue les réactions de surface des 
réactions de solutés est l'énergie d'interaction électrostatique variable engendrée par la charge 
variable des surfaces (Davis et Kent, 1990). Ces effets électrostatiques doivent être pris en 
compte en appliquant un facteur de correction coulombique, dérivant par exemple de la théorie 
de double couche électrique pour les constantes d'équilibre des réactions de complexation de 
surface (Dzombak et Morel. 1990) 
La réaction d'un metal M avec un site de surface particulate S est représentée par:1 
A f * *S-0 - «S-aA/*"-'* (4 .1 ) 
Dans la suite de ce rapport et pour alléger les équations nous notons -S-O sera noté 
S et =S-0-M'*"- sera note M-S 
Selon le modele de complexation de surface, l'adsorption du métal sur le site à la 
surface de la particule est décrite par une loi d'action de masse: 
[ t f J ] - r , . * , . { * * ] ( 4 . 2 ) 
Où: 
K, est la constante apparente de complexation de surface du métal M, en M"1. 
N, est le nombre molaire de sites de sorption à la surface de la particule, en mol.kg"1. 
1
 ED fail la notation M" i etc adoptée a la place de (M{H20)B1)m pour aérer les équations. 
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[M"+] est la concentration en métal libre, en M. 
[M-S] est la concentration en métal adsorbe par les particules, en mol.kg"1. 
Les constantes apparentes de complexation de surface sont corrigées par les 
coefficients d'activité ioniques, en supposant que les activités ioniques des sites libres et 
occupés sont identiques (Dzombak et Morel, 1990). Le paramètre Ks.Ns représente la 
réactivité globale des MES vis-à-vis du métal étudié. 
4.1.2. Modèle de calcul 
Le modèle de calcul utilisé distingue entre métal lié à la phase particulate, ions 
métalliques libres, complexes inorganiques et métal lié à la phase colloïdale ou liés à d'autres 
Hgands dissous. Ce modèle permet de décrire la compétition des îigands dissous et des ligands 
de surface des particules pour la complexation des métaux en solution. La sorption des métaux 
sur les particules est décrite par le modèle de complexation de surface. L'adsorption des 
métaux sur les colloïdes et leurs complexation par les autres ligands organiques sont aussi 
décrite par un concept semblable au modèle de complexation de surface, avec seule différence 
qui consiste à considérer que le nombre molaire de ligands inconnus et colloïdes totaux est en 
mol 1"'. En supposant que toutes les réactions ont atteint l'équilibre, le problème consiste alors 
à résoudre le système d'équilibre suivant 
A/"* * S * MS ¡MS} - KtJlt . (A/*) 
M* * L - M-L W-L\ ' &*> • ( * 0 ^ ' 
£ [ a À/"* • b Li* - MJj£~*m> J (*///»(**"^ - kt .(M*? . ( t í * / 
où: 
Li est la concentration du ligand inorganique i, en M 
kj est la constante de complexation du ligand i 
L est la concentration totale en colloïdes et ligands organiques, en M. 
Kl est la constante de complexation globale des colloïdes et ligands organiques dissous, 
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en M1. 
[M-L] est ia concentration de métal lié aux colloïdes et ligands organiques dissous en 
M. 
La concentration totale en espèces inorganiques de métal M' sera donnée par: 
[ M' ] - [ M» ] * £ a [ Iá/J¡T**1 (4.4) 
ou encore en passant aux activités ioniques des espèces1: 
Les coefficients d'activité ionique y sont calculés par la formule de Davies. 
kg(T) - -0.5 Z2 i-£— - 0.3 I) (4.6) 
1 • {i 
Où I est la force ionique du milieu et Z la valence de l'ion. 
Dans le cas de coefficient stoechiométrique a=l, l'équation (4.5) donne 
\M1 - £' • C*0 (4.7) 
Ou encore, nous définissons K* comme étant le pouvoir complexant des anions inorganiques 
K> . _ _ ! _ . £ _L_^ L (4 8) 
Le paramètre sans dimension K' est fonction du coefficient d'activité du métal étudié, 
de la concentration en ligands inorganiques dissous et des constantes de complexation du métal 
avec ces ligands inorganiques Les constantes thermodynamiques de complexation des métaux 
par les ligands inorganiques simples sont données dans la littérature (Kotrly et Sucha, 1985; 
'(X) indique l'activité ionique de la substance X alors que [X] est la molanté de la substance X. 
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Dzombak et Morel, 1990. Kerr, 1993). Dans les estuaires, les coefficients d'activité sont 
fonction de la salinité de l'eau. De plus, les principaux ligands inorganiques sont les ions 
chlorures et les sulfates, dont les concentrations peuvent être aussi exprimées en fonction de 
la salinité. Donc le paramètre K' peut être aisément exprimé en fonction de la salinité du milieu 
qui est le principal paramètre caractérisant le mélange dans les estuaires. 
Le coefficient de distribution rapide est le rapport entre la concentration de métal dans 
les suspensions en moî.kg'1 et la concentration totale du métal dans la phase dissoute (non 
détectable par filtration) en M. Il s'écrit: 
FDC - ' " • * ] 
[M'] * [M~L ] (4.9) 
En supposant que la sorption des métaux sur les particules ne modifie pas leurs 
activités ioniques, l'équation (4.9) donne: 
roc . * •»'
 ( 4 1 0 ) 
Nous aboutissons à une expression des FDC qui est fonction de: i) Ks.Ns qui est le 
produit de la concentration en sites de surface des particules par la constante de complexation 
de surface globale du métal étudié. Ce paramètre est donc représentatif de la réactivité des 
suspensions vis-à-vis du métal et est donné en l.kg*1. ii) Kl.L qui est le produit de la 
concentration en colloïdes et ligands organiques par la constante de complexation équivalente 
du métal Ce paramètre sans dimension est représentatif du pouvoir complexant des espèces 
non détectables par filtration et autres que les ligands inorganiques, iii) enfin le coefficient sans 
dimensions K' qui représente l'effet des anions inorganiques sur les mécanismes de transfert 
solide/liquide. 
4.1.3. Modèle d'échange d'ions à l'interface solide/liquide 
L'échange d'ion binaire idéal, tel que réchange du césium avec le potassium à la surface 
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d'un aluminosilicate est un cas très simple. Pour qu'un tel système soit idéal, la concentration 
de l'un des cations échangés (l'élément trace) doit être suffisamment faible pour ne pas 
influencer la concentration du cation majeur adsorbe. Ainsi le nombre de sites de surface 
disponibles à la surface du solide dépend uniquement de la sorption de l'élément majeur à la 
surface du même solide. La réaction d'échange de cations dans ce cas peut s'écrire: 
M** • NS ~ N^ + MS (4.11) 
où M : est le métal trace 
N : est l'élément majeur 
S : est le site particulate 
n : est la valence des cations 
Cette relation peut aussi s'étendre pour les colloïdes: 
M1* * N-L ~ N* • M-L (4.12) 
où L: est le site colloïdal 
En supposant que la sorption de M et N à la surface des particules et colloïdes ne 
modifie pas l'activité ionique de leurs supports et dans le cas de réactions à l'équilibre, les 
concentrations en cations adsorbes peuvent être calculées par l'utilisation du modèle de 
complexation de surface détaillé dans la section 3.1.1: 
[ MS ] - Ksu , Ni . (Ml 
[ ML ] . E3U. L . (A/**) 
" (4 13) 
[ NS] - K*H. Ni . (JV"*) K J 
[N-L] - nN . L . (AT"1 
En supposant que M et N sont les seuls cations qui se fixent aux sites spécifiques S et 
qui se complexent aux colloïdes L, les concentrations en sites des particules totaux NSQ et en 
colloïdes spécifiques L0 sont obtenues par: 
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Ä 0 - N* .IMS}.[NS] 
L0 - L * [ M-L ]*[N-L] C4-14) 
soit, 
JV*0 - Mr . ( 1 * KMU . ( A O .KM,, . (*"*) ) 
L0 - L . ( 1 • KiM . 0 O *K1H . (AT1*) ) ( 4 1 5 ) 
Comme l'activité de l'élément trace (M""") est très faible par rapport à celle de l'élément 
majeur (N"+)\ nous négligeons (KsM.(M1,+)) et (K1M.(M"+)) respectivement par rapport à 
(KsN.(Nn+)) et (K1N.(N"+)). Cette dernière simplification n'est valable que si les rapports des 
constantes de complexation de surface apparentes de l'élément majeur et de l'élément trace ne 
sont pas très grandes par rapport à 1. Les concentrations en sites des particules et colloïdes 
non occupés par des cations s'écrivent donc: 
Ni -
Ns0 
( 1 * KsK . ( i O ) 
/ (4.16) 
( 1 • Kl„ . (N*) ) 
Les coefficients de distribution rapide FDC sont dans ce cas: 
¡MS] K*UN, (M*) FOC . L f Î 2 U . !£„= ( 4 ] 7 ) 
[M' ] * [M-L] K' . i*/"*) * a u . L . (*/**) 
En simplifiant par (M") et en remplaçant Ns et L par leurs expressions dans le système 
(4.16), nous obtenons: 
KMU NSQ I 
FDC 
1* £.*.(**)
 r < Ou-Lo (4.18) 
* 1 • nK . (Ar~) 
1
 Dans le cas du couple (K.Cs). le rapport des concentrations du majeur et du trace est de l'ordre de 106. 
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Nous rappelons que !e modèle d'échange d'ions entre un élément trace et un élément 
majeur est basé sur l'hypothèse de saturation des sites des particules et colloïdaux par l'élément 
majeur sans affecter significativemenî la concentration de ce dernier, par conséquent, la 
concentration de l'élément majeur doit être beaucoup plus grande que la concentration en sites 
des particules et colloïdaux, alors que les constantes de complexation de surface de l'élément 
trace et majeur sont supposés avoir des ordres de grandeur peu différents. Donc le terme 
(K1M.L0) est négligeable devant (K1V(N"")). Toutefois, dans le cas particulier des estuaires, 
cette dernière hypothèse reste à vérifier pour les faibles salinités. Nous obtenons ainsi une 
expression simplifiée de FDC, qui est fonction uniquement des constantes de complexation de 
surface apparentes, du taux de complexation du métal trace par les ligands inorganiques 
dissous, du nombre molare de sites de surface totaux et de l'activité ionique du cation majeur: 
FDC . * 2 — . - L
 ( 4 1 9 ) 
i . KMM . (AT"-) £' 
Dans le cas de l'étude du melange estuarien, K' et (N*1*) peuvent être exprimés en 
fonction de la salinue et sont donc caractéristiques de la phase dissoute, alors que Ks^ KsN 
et Ns0 dependen! des propriétés de surface des particules en suspension 
4.2. Résultats et discussion 
Dans cette section, nous validons les modèles développés dans la section 4.1, en les 
appliquant à des mesures de FDC relatives a des expériences de sorption de métaux in vitro 
sur des phases pures d'alumine Une experience d'ajout de potassium à de l'eau MQ contenant 
des particules d'alumine pure a ete faite dans le but de valider le modèle d'échange d'ions 
CsTK*. L'expérience de melange d'eau du Rhône avec de l'eau de mer, toutes les deux 
exposées à un rayonnement LTV. a été menee dans le but de valider les modèles de 
complexation pour les autres métaux et d'étudier l'importance de la complexation compétitive 
à la surface des particules spécialement Mn et Co. Nous appliquons alors les modèles 
développés aux mesures de FDC des particules naturelles afin d'obtenir des paramètres plus 
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significatifs que les FDC pour décrire les mécanismes de transfert entre les différentes phases. 
4.2.1. Complexation des métaux par les anions majeurs dans les estuaires 
Les anions majeurs d'eau de mer qui jouent le rôle le plus important dans la 
complexation des métaux sont les chlorures et en moindres proportions les sulfates. Dans cette 
section, nous donnerons une quantification du pouvoir complexant des anions majeurs en 
calculant pour chaque métal le paramètre sans dimension K' défini par l'équation (4.8). 
B est bien connu que le césium est très peu complexé par les ligands inorganiques dans 
les eaux naturelles (Kotrly et Sucha, 1985; Byrne et al., 1988). Dans ce cas, le paramètre 
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Contrairement au césium, le cadmium est le métal le plus complexé par les chlorures 
en milieu estuarien. Les réaction chimiques ayant lieu dans le cas de ce metal sont: 
(CdCf) - 95.5 (Cd") . (O") 
(Cdo3). 398.1 (Cd"). (a-? 
(CdC¡¡) . 251.1 (Cd") . (a~f 
(CdC¡¡) - 50.1 (Cd") . ( O l 4 
(CdSO ¿ - 288.4 (Cd") . (SO¡) 
Dans le cas du zinc, les réactions de complexation les plus importantes sont: 
(ZnOH *) - 105 . (Zn - ) . (OH~) 
(ZnSO J - 239.9 . (Zn ") . (S04"> 
(ZnŒ *) - 2.7 . (Si **) . ( a •> 
(ZBCÏJ) - 4.1 .(Zn") . (Cf? 
(Z*GQ - 3.2 . (Zn") . (a~f 
( « 3 J . 1.6 . ( & - ) . ( a i 4 
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réactions s'écrivent: 
Mit ~ • SOI * M*SO
 4 (MnSO ¿ - 182.0 . (Mn ") . (SCQ 
Co " • SOI " C«50 4 (C«80 4) - 229.1 . (Co **) . (So«*) 
Les constantes de complexation des métaux avec les ions sulfates, chlorures et 
hydroxydes ont été données par Kotrly et Sucha (1985). Les concentrations en ions chlorures 
et sulfates sont calculées à partir de mesures in situ en faisant des corrections par la formation 
de paires d'ions avec les autres constituants inorganiques dissous de la solution. Ces calculs 
sont effectués à l'aide d'un code de calcul MINEQL et permettent d'exprimer les activités en 
ions chlorures et sulfates en fonction de la salinité Les coefficients d'activité ioniques sont 
aussi exprimés en fonction de l'activité ionique et donc de la salinité. L'activité en OH' est 
déterminée à partir des mesures de pH in situ. Il nous est alors aisé de calculer le paramètre 
sans dimension K' pour tous les métaux en fonction de la salinité dans les différents estuaires 
étudiés (figure 4.1). 
Les métaux peuvent ainsi être classés en fonction de leurs sensibilité aux ligands 
inorganiques Cd >Zn >Co >Mn. L'effet de ces ligands est très important dans ie cas du 
cadmium, alors qu'il l'est beaucoup moins pour Zn, Co et Mn. 
4.2.2. Rôle des cations majeurs d'eau de mer dans la mobilisation du césium en milieu 
estuarien 
Toutes les études expérimentales de mesure de FDC de Cs dans les estuaires ont 
montré une évolution régulière en fonction de la salinité avec une nette décroissance des FDC 
indiquant la désorption en solution de la fraction labile facilement échangeable adsorbée à la 
surface des particules solides. Plusieurs études ont mis en évidence l'effet de certains cations 
tels que NH4+ (Sholkovitz, 1985) et K* (Evans et al., 1983; Stanners et Aston, 1981). L'ion 
ammonium a un effet essentiel dans les eaux anoxiques de lacs alors que le potassium joue un 
rôle important sur les réactions de sorption et de désorption du césium dans les estuaires. 
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Figure 4.1: Pouvoir complexant des ligands inorganiques 
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Le comportement du césium lors du mélange estuarien peut être mieux compris et 
étudié en utilisant le modèle d'échange d'ions développé dans la section (4.1.3). Nous 
considérons en premier lieu la compétition de Cs+ et K+ pour les sites de surface des particules. 
L'équation (4.19) s'écrit alors: 
Les FDC sont mesurés expérimentalement, les coefficients d'activité de Cs* et de K* 
sont calculés par la formule de Davies et sont fonction de la salinité, et les concentrations en 
ions potassium sont corrigées par la formation de paires d'ions. Le paramètre Ks^.Ns, ,^ , en 
l.kg'1, est représentatif de la réactivité des particules vis-à-vis de Cs alors que le paramètre Ks^, 
est la constante de complexation de surface du potassium. Ces deux paramètres sont variables 
d'un échantillon à l'autre et sont les inconnues du problème. 
Ayant n points de mesures dans un site donné, nous aboutissons à un système de n 
équations à 2n inconnues; des hypothèses supplémentaires sont envisageables pour résoudre 
le problème et accéder à des paramètres plus significatifs que les FDC pour îa caractérisation 
des mécanismes de sorption 
4,2.2.1. Mise en évidence du modèle d'échange d'ions Cs7K+ 
Nous avons effectué une expérience d'ajout d'ions potassium à de l'eau MQ contenant 
des particules pures d'alumine et ayant un pH de 8. Nous avons procédé ensuite à une 
expérience de marquage classique. Les résultats de cette expérience sont présentés dans le 
tableau A4.] et par îa figure A4.1, en annexe. 
Lors de cette expérience, nous avons fait varier la concentration en potassium de 10"*M 
(concentration dans l'eau du Rhône) à lO'^ M (concentration dans l'eau de mer). Les valeurs de 
FDC de Cd, Zn, Mn et Co ne varient pas avec la concentration en potassium, alors que les 
FDC de Cs baissent d'un facteur 3. Cependant l'ajout d'ions sodium à des solutions d'eau MQ 
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contenant des particules d'alumine pures ne modifie pas les mesures de FDC de tous les 
métaux1. 
Les résultats des expériences d'ajout de potassium nous ont donc permis de mettre en 
évidence l'hypothèse d'échange d'ions entre Cs+ et K', utilisée iors de la modélisation du 
transfert de ce métal entre l'eau et les suspensions. Nous appliquons le modèle d'échange d'ions 
développé pour le césium (équation 4.21) aux mesures de FDC relatives à cette expérience. 
Les résultats du modèle représentent correctement la variation des FDC mesurés en fonction 
de la concentration en potassium pour KS^NS^Q, , et Ks^ constantes et égaux respectivement 
à 12 l.kg"1 et 486 l.mol"1 (figure 4.2 a) Ce résultat est une validation des hypothèses du modèle 
utilisé dans le cas du césium. 
4.2.2.2. Etude de cas: l'estuaire du Changjiang 
Le comportement géochimique du Césium dans le Changjiang est illustré par 
l'expérience de mélange Toutes les mesures des différentes missions sont très similaires dans 
la zone estuarienne et les FDC décroissent d'amont en aval de deux unités logarithmiques 
décimales. Les matières en suspension dans l'estuaire semblent avoir ia même réactivité vis-à-
vis du césium indépendamment de la saison hydrologique Les particules en suspension 
recueillies dans ia zone estuarienne sont homogénéisées dans le temps et dans l'espace grâce 
au long temps de résidence des particules qui est le résultat de l'importance des processus 
sédimentologiques et du stock de particules qui sont en continuel remuement dans cette zone. 
C'est la raison essentielle pour laquelle nous commençons notre étude par ce site 
L'homogénéisation des particules dans l'estuaire du Changjiang nous permet de postuler 
l'hypothèse Ks<Cl).Ns,MC-„ et Ks)K, constants et indépendants de la saison hydrologique le long 
de l'estuaire. Nous aboutissons ainsi à un système de 67 équations à deux inconnues. La 
résolution du problème est faite par la minimisation des écarts quadratiques entre les FDC 
Les résultats de cette experience ne sont pas présentes dans ce rapport. 
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Figure 4.2.a: Validation du modèle d'échange d'ions KVCs* à la surface 
de particules d'alumine pure. 
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Figure 4 2 b Modélisation de l'évolution des FDC de Cs avec la fraction d'eau de mer 
par l'échange d'ions avec K dans l'estuaire du Changjiang. 
4.5$ 
KsiCs).NsO(Cs) - 4.6 E+04 











0 0.1 0.2 0.3 0.4 0Í5 0.6 ol7 6.B 0^ 9 1 
fraction d'eau de mer 
Chapitre 4 page95 
Modélisation et interprétation 
calculés par l'expression (4.21 ) et ceux mesurés pour les 67 points. Nous utilisons la méthode 
de Powell (Press et al., 1989), et nous obtenons les paramètres optimaux moyens1 
KS<Q A c . ) = 4 - 6 104 l.kg1 et Ks,K ~ 1.4 104 l.mol-\ 
Nous calculons les FDC théoriques obtenus par l'équation (4.21), en fonction de la 
salinité et utilisant les paramètres optimaux estimés ci dessus. Les résultats sont représentés 
par la figure (4.2 b). L'évolution des FDC expérimentaux du césium dans cet estuaire est 
convenablement décrite par les résultats du modèle d'échange d'ions avec le potassium. Il en 
découle que les processus de sorption et de désorption du césium dans cet estuaire sont 
contrôlés par la concentration de potassium dans ia phase dissoute. 
Dans la zone amont de rivière, l'estimation du modèle est une valeur moyenne des FDC 
expérimentaux Les suspensions ramassées dans cette zone ont des FDC très variables (plus 
de deux unités d'échelle logarithmique de variabilité) car d'autres processus géochimiques 
entrent enjeu D"une part, les particules étant plus ou moins fraîches, elles peuvent avoir des 
constantes de complexation de surface différentes D'autre part, le nombre de sites de sorption 
peut être aussi variable selon la nature et ¡a composition des particules entrant dans l'estuaire. 
Enfin, l'hypothèse de saturation des sites de surface des particules et coîloïdaux par les ions K+ 
n'est pas toujours vérifiée, ce qui implique que le modèle n'est pas applicable dans cette zone. 
En ce qui concerne l'hypothèse de variation des constantes de complexation de surface, 
il est connu que le cesium et le potassium sont très peu complexés dans le milieu naturel; la 
sorption de ces cations à la surface des particules est en partie le produit d'une adsorption 
physique engendrée en partie par les attractions électrostatiques. L'autre partie est due à des 
réactions de surface spécifiques très peu connues et peut être inexistantes dans le cas de Cs et 
K. Cependant si ces affinités spécifiques sont importantes, les variations importantes des FDC 
peuvent être attribuées à des variations des constantes de complexation de surface. 
X fait référence à UDC valeur moyenne des variables X. 
Chapitre 4 page96 
Modélisation et interprétation 
Concernant la deuxième hypothèse, nous estimons que les variations de la 
concentration en sites totaux de surface Ns0 doivent être du même ordre de grandeur que les 
variations de l'ASI (Ammonium saturation index) parce que les processus de sorption mis en 
jeu pour Cs* et NH4T sont similaires. Comme les mesures d'ASI varient au plus d'un facteur 2 
(tableau 4.2), nous en déduisons que les variations de Ns0 sont relativement faibles pour 
expliquer les hautes variations des FDC observées en zone amont de l'estuaire. 
Dans le cas de non applicabilité du modèle d'échange d'ions à cause de la non saturation 
des sites de surface des particules et colloïdaux, la variabilité des FDC de Cs à l'amont peut 
provenir de la variation de la composition de la phase dissoute. La fraction dissoute de métal 
peut être contrôlée par sa sorption par les colloïdes naturels dont la concentration et les 
propriétés de surface peuvent être très variables. 
4.2.2.3. Réactivités des particules estuariennes vîs-à-vis du césium: 
Les considérations énumérées ci-dessus et le comportement régulier du césium observé 
dans tous les estuaires nous ont permis de généraliser 1' hypothèse effectuée pour le modèle 
appliqué dans le Changjiang pour les autres estuaires. Nous rappelons que cette hypothèse 
consiste à considérer Ks^.NSo,^, et Ks^, constants et indépendants de la saison hydroîogique 
le long de l'estuaire. Bien que les particules collectées dans les autres sites ne soient pas 
homogènes géographiquement et temporellement, cette hypothèse peut être justifiée par le fait 
que le principal facteur de variation des FDC de ce métal dans les estuaires est la salinité ou 
en d'autres termes la concentration en ions potassium. 
Nous généralisons l'application du modèle d'échange d'ions entre Cs+ et K4 pour les 
sites de sorption de surface des particules. L'estimation des paramètres optimaux est effectuée 
en calibrant le modèle sur 98, 38 et 10 points de mesures respectivement dans les estuaires du 
Rhône, de ITEbre et de la Lena. Les résultats sont présentés dans le tableau 4.1. 
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Les constantes de complexation de surface moyenne du césium (&%-.«)) s o n t calculées 
par le rapport entre les valeurs moyennes de K S ^ . N S Q ^ J et ASI. Les erreurs sont estimées à 
partir des tests de sensibilité du modèle aux paramètres. Dans tous les estuaires, les valeurs 
moyennes de K$<Csi sont plus grandes que les valeurs moyennes de Ks^.,. Ce résultat est en 
accord avec celui de Sholkovitz (1985) qui a montré que les sites de sorption des particules 
naturelles ont une sélectivité plus élevée pour Cs+ que pour K+ Cependant dans le cas de 
particules pures d'alumine la constante de surface du potassium est plus grande que celle du 
césium, más les deux constantes sont du même ordre de grandeur et nettement inférieures aux 
constantes obtenues avec des particules naturelles. 
Nous définissons les coefficients de sélectivité comme étant le rapport Ks(C./Ks(KV 
Bruggenwert et Kamphorst (3982) ont donné des valeurs de ce paramètre pour des réactions 
d'échange d'ions Cs/K à la surface de particules de montmorillonite. Ils ont donné un intervalle 
de variation de ce paramètre de 10.8 à 18.3 Le rapport Ks^/Ks^-, pour des particules naturelles 
est de 14 7 dans l'estuaire du Rhône, 9.3 dans l'estuaire du Changjiang, 6.2 dans l'estuaire de 
ITEbre et 2.5 dans l'estuaire de la Lena. Les coefficients de sélectivité obtenues dans notre étude 
pour des particules naturelles sont du même ordre de grandeur que ceux obtenus pour des 
particules de montmorillonite par Bruggenwert et Kamphorst. 
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Nous calculons par le modèle les valeurs théoriques de FDC en fonction de la salinité, 
en utilisant les paramètres optimaux. Les comparaisons des résultats du modèle avec les 
mesures sont présentées par les figures 4.2 (c, d et e) respectivement pour les estuaires du 
Rhône, de l'Ebre et de la Lena. 
Pour les 4 estuaires, le modèle d'échange d'ions utilisé permet de décrire la décroissance 
des FDC avec la salinité observée expérimentalement. Dans le Rhône et l'Ebre, les FDC des 
échantillons collectés dans la zone amont fluviale sont très variables d'une mission à l'autre 
indiquant que les compositions des particules et de î'eau entrant dans la zone estuarienne sont 
variables. Comme il s'agit d'estuaires microtidaux à faible temps de résidence des particules et 
de l'eau, ces variations quasi quotidiennes, bien qu'atténuées, persistent le long de l'estuaire. Ce 
qui montre que les hypothèses Ks^-Ns^, , et Ks^, constants et indépendants des conditions 
hydrologiques et saisonnières ne sont pas toujours valides. 
Des expériences de sorption de radionucléides sur des particules en suspension du 
Rhône préalablement lyophilisées ont été effectuées par Gamier et al. (1991). Pour tous les 
échantillons, ils ont utilisé la même eau de dilution (salinité approximative de 15). Ces auteurs 
ont montré l'existence d'une corrélation positive linéaire entre les FDC du césium, du cadmium 
et du zinc avec ASI et Hl (Chaleur d'immersion dans l'eau) Dans le cas du césium, cette 
relation dépend aussi de la mission d'échantillonnage. Il y a donc probablement des variations 
saisonnières de la composition de la fraction réactive au césium des particules dans le Rhône. 
Observons de près l'équation (4.21), les paramètres Ks(K) et Ks(Cs) sont par définition les 
constantes de compîexation de surface apparentes et sont donc directement reliés aux 
propriétés de surface des particules, le paramètre NsWQ¡) est le nombre total de sites de surface 
échangeables pour Cs et K II est inconnu mais il est similaire à une capacité d'échange 
cationique représentée par une mesure d'ÀSl (Dzombak et Morel, 1990). Les résultats obtenus 
par Garnier et al. (199 î ) ont montré que les FDC du césium sont proportionnels à ASI et donc 
probablement à Ns^,,. En appliquant le modèle d'échange d'ions représenté par l'équation 
(4.21) aux données de Gamier et al.( 1991 ), pour que les FDC d'échantillons de même salinité 
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Figure 4.2c: Modélisation de l'évolution des FDC de Cs avec la fraction d'eau de mer 
par l'échange d'ions avec K dans l'estuaire du Rhône. 
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Ks(Cs).NsO(Cs) = I.6E+04 1/kg, Ks(K) = 5. E+03 1/mole 
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Figure 4.2d: Modélisation de l'évolution des FDC de Cs avec la fraction d'eau de mer 
par l'échange d'ions avec K dans l'estuaire de l'Ebre. 
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Figure 4 2 e Modélisation de l'évolution des FDC de Cs avec la fraction d'eau de mer 
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montrent une relation linéaire avec Ns^^, ii faut que Ks(Cs) et Ks^, soient peu variables, bien 
que les particules utilisées soient différentes. Iî faut alors garder à l'esprit le fait que ces 
expériences ont été effectuées sur des particules lyophilisées, en serait-il de même pour des 
particules fraîches9 
Dans une deuxième approximation, nous adoptons l'hypothèse Ks(Cs) et K s ^ constantes 
et NS^QJJ variable. Nous donnons à K s ^ la valeur optimale moyenne calculée ci-dessus avec 
les premières hypothèses dans chaque estuaire. Nous calculons alors le produit Ks(Cs).Ns0 en 
fonction de la concentration en ions potassium et des valeurs expérimentales de FDC du césium 
par: 
**m - -N«0 - • [ l • X«w - (**)] (4.22) 
Les résultats de Ks,Cs) NsWCs) sont donnés ainsi que les valeurs d'ASI pour certains 
points dans le tableau (4.2). La figure (4.3) montre une représentation de ce paramètre en 
fonction d'ASI dans les estuaires du Changjiang, du Rhône et de l'Ebre. 
Les paramètres Ks(C8).Ns0((-„ ainsi calculés montrent une relation positive linéaire avec 
les mesures d'ASI dans les trois estuaires Ce résultat permet d'une part de valider le modèle 
d'échange d'ions utilisé en adoptant les hypothèses de Ks(Cs) et K s ^ constantes dans chaque 
estuaire, d'autre pan il montre que le deuxième facteur, après la salinité, contrôlant la sorption 
et désorption du césium à la surface des particules est le nombre de sites de sorption qu'on a 
quantifié expérimentalement dans ce travail par la capacité d'échange cationique d'ions NH4+ 
(ASI). Par ailleurs, les calculs de Ks^-Ns^c, ont aussi montré que les particules collectées 
dans le Changjiang sont plus réactives vis-à-vis du césium que celles des estuaires du Rhône 
et de l'Ebre sans que les concentrations en sites de sorption de surface ne soient 
significativement différentes. 
Les valeurs des constantes de complexation de surface de césium estimées dans le 
tableau (4.1) ne sont pas des valeurs intrinsèques parce que les mesures d'ASï sont effectuées 
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Tableau 4.2: Propriétés de surface des particules estuarienn.es du Rhône, 
du Changjiang et de l"Ebre. 
Nom de ¡'échantil lon 
Estuaire d u Chang j iang 
mission: DH3 
CTD053 10m N'4 
CTD058 2 , 5 m N ° 1 5 
CTD071 2 .5m 
E8804 2 .5m 
E8804 fond 
E8803 2 .5m 
R8803 fond 





R D L 2 C 1 B M 
RDL5 C 2 B M 
RDL6 C2PM 
RDL9STA13 
Estaire de l 'Ebre 
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Figure 4.3: Evolution de la réactiyité des particules estuariennes vis-à-vis de Cs 
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sur des particules lyophilisées, alors que les expériences de FDC sont faites sur des particules 
fraîches en solution Cependant Dzombak et Morel (1990) ont mentionné que les mesures de 
CEC obtenues par des méthodes à sec ou humides ne sont pas très variables. L'ordre de 
grandeur des constantes Ks(Cs) peut donc être retenu. 
Par ailleurs, pour les échantillons de salinité nulle, le modèle d'échange d'ions n'est pas 
applicable car l'hypothèse de saturation des sites de surface des particules et des colloïdes n'est 
pas vérifiée Une estimation directe de la fraction de métal lié aux colloïdes s'impose pour la 
détermination des coefficients de distribution du césium entre les particules et la solution dans 
cette zone 
4.2.2.4.Conditions anoxiques: modèle d'échange multi-cations 
La sorption du césium à la surface des particules en suspension est indirectement 
influencée par les conditions anoxiques De tels milieux sont en effet caractérisés par de hautes 
concentrations en ions ammoniums Sholkovitz (1985) a montré que les ions NH/ sont 
responsables de îa désorption du cesium à partir de sédiments anoxiques de lacs. Il s'agit alors 
de considérer le système: 
c* *. Ks - CM-S * r* 
K' * mAs - KS * ml 
Dans ce cas nous aboutissons à une expression des FDC en fonction des activités de 
(NIL/) et (K*): 
FDC -
 Y ( c o • ^




Ce modèle est utilisé dans le cas de l'estuaire de l'Escaut où les concentrations en ions 
ammoniums sont relativement importantes. Dans ce cas aussi nous supposons aussi que 
Ks(Cs) Ns0, KSJK) et Ks(NIH) sont peu variables. Nous estimons le triplet de valeurs de ces 
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constantes qui donne des FDC théoriques les plus proches des FDC expérimentaux. La 
meilleure approximation est obtenue pour K§(Cs)¡N^(Cs>=7.5 104 l.kg"1 (avec une précision de 
16%), K%r3.0 ÎO4 l.mole"1 (avec une précision de 32%) et KS<NH4)=1 .0 105 l.mole"1 (avec une 
précision de 254%), Nous calculons les FDC théoriques à l'aide de l'équation (4.28), en 
fonction de la salinité, de l'activité de l'ion ammonium et des paramètres estimés ci-dessus. Les 
résultats du modèle d'échange multi-cations ainsi défini décrivent correctement l'évolution des 
FDC du césium dans l'estuaire (figure 4.4) Une meilleure validation du modèle est impossible 
car nous ne disposons pas de suffisamment de points de mesures. Notons bien alors que la 
constante de compiexation de surface de l'ion ammonium est plus élevée que celle de l'ion 
potassium indiquant que les particules en suspension de l'Escaut sont plus réactives avec les 
ions NH4+ que les ions K Si on considère que ASI=0.35 mol.kg', on aura Ks(a)= 2.14 105 
l.mol"', qui est aussi plus grand que les constantes de NH4 et K, le rapport des constantes est 
respectivement de 2,1 à 7. Ces rapports sont inférieurs aux taux de sélectivité des réactions de 
substitution de K ou NrL par Cs à la surface de particules de montmorillonite qui varient de 
ÎO 8 à 18.3 pour K et de ÎO à 25 pour NH„. Cependant des résultats contradictoires (pour la 
paire NH,/Cs) ont été obtenus par Evans et al (1983) sur des sédiments de lac où ils ont 
montré que la sélectivité des sites de sorption des particules aux ions en solution décroît selon 
NH/ >H* >Cs' >K >Ca: >Na"=Mg2\ 
Dans l'estuaire de !*Ebre les zones d'eau anoxiques sont situées à des salinités > 15, les 
effets des ions ammonium sont masqués par ceux des ions potassium, parce que la 
concentration de ces derniers est plus importante. 
4.2.2.5. Conclusion 
L'adsorption de Cs à la surface des particules solides est contrôlée par les mécanismes 
d'échange d'ions, principalement K' lors du mélange estuarien et en moindres proportions NH4+ 
dans les milieux anoxiques 
La réactivité des particules en suspension vis-à-vis du césium montre une relation 
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Figure 4.4: Modélisation de l'évolution des FDC de Cs avec la fraction d'eau de mer 
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positive avec la capacité d'échange cationique de l'ion ammonium indiquant que les mécanismes 
de sorption du césium sont semblables à un échange de cations et validant le modèle 
d'adsorption compétitive utilisé dans le cas de ce métal. 
Les constantes de compiexation de surface moyennes du césium obtenues par le modèle 
varient entre 4.4 104 et 1.3 1051 mole'1 dans les différents estuaires, et sont supérieures aux 
constantes de compiexation de surface du potassium qui varient entre 5. 103 et 4. 104 l.mole"1 
4.2.3. Importances relatives des processus de compiexation et d'échange d'ions dans la 
distribution de Cd, Zn. Co et Mn entre l'eau et les suspensions 
Nous avons effectué une expérience de mélange d'eau douce (Rhône) et d'eau salée 
(Méditerranée) traitées comme suit Les échantillons d'eau naturelle sont filtrés plusieurs fois 
à travers des filtres GF/F 0 7 um, et empoisonnés par ajout de NaN3 à 10"3 M. L'eau filtrée est 
ensuite exposée à un rayonnement ultraviolet pendant 8 heures afin de minéraliser la matière 
organique dissoute Nous effectuons différents mélanges à salinités variables de l'eau provenant 
des deux échantillons Nous plongeons des particules d'alumine pure dans les différentes 
solutions et nous procédons aux expériences de marquage classiques. 
Les mesures de FDC relatives a ces expériences sont présentées dans le tableau A4 1 
en annexe et par la figure A4 2 en annexe Les FDC de tous les métaux baissent avec la salinité. 
Nous supposons que l'effet des colloïdes naturels et ligands organiques dissous est 
négligeable car l'eau utilisée dans ces expériences ne contient pas de matière organique. 
L'équation (4 10) donne dans ce cas 
FDCW - ^n*'** , 4 2 4 ) 
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Les particules étant identiques, la décroissance des FDC est engendrée par l'effet des 
ions majeurs d'eau de mer. Cette variation est due à: i) la complexation des métaux par les 
anions, notamment C!" et S04=, qui agit sur K'(M); ii) la compétition avec les cations majeurs 
pour les sites de surface des particules, qui agit sur Ks.Ns. 
La réactivité de surface des particules vis-à-vis des métaux est calculée en fonction du 
pouvoir complexant des anions majeurs et des FDC mesurés, par; 
***)-*'<*> • FDCQá) .K'{M) (4.25) 
Nous représentons les variations de K s ^ . N s ^ en fonction de la fraction d'eau de mer 
par la figure 4.4 Pour tous les métaux ce paramètre décroît avec la salinité. L'effet de la 
complexation des métaux par les anions majeurs (Cl" et S04") étant retranché, les variations de 
K s ^ N s ^ avec la salinité sont dues à la compétition des cations majeurs d'eau de mer pour les 
sites de surface des particules. Les métaux sont classés par ordre décroissant de l'effet de la 
compétition des cations majeurs sur Ks(M) Ns(M), Mn> Co> Cd> Zn. 
La décroissance des FDC avec la salinité est donc due d'une part à la complexation des 
métaux par les anions majeurs et d'autre part à la compétition des cations majeurs avec les 
métaux au niveau des sites de surface de sorption. Pour quantifier l'importance relative de 
chaque processus, nous supposons pour chaque métal que Ks(M).Ns(M) est constant, et est égal 
à la valeur de salinité nulle {eau du Rhône) Nous calculons des valeurs théoriques de FDC en 
tenant compte uniquement de la complexation par les anions majeurs: 
L'importance relative de la complexation des métaux par les anions majeurs dans les 
mécanismes de transfert des métaux entre la phase particulaire et la phase dissoute est calculée 
par le rapport entre la variation de FDC,^ et la variation de FDC^ entre l'eau du Rhône (sans 
colloïdes organiques) et l'eau de mer. Ce rapport vaut 99% pour Cd, 78.6% pour Zn , 58.2% 
pour Co et 50.1% pour Mn. 
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Figure 4.5: Variation de la réactivité de surface des particules d'alumine vis-à-vis 
des métaux lors de l'expérience de mélange d'eau douce et d'eau 
salée passées aux UV. 
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Ces résultats montrent que l'effet de la compétition des cations majeurs (notamment 
Ca** et Mg**)1 pour la sorption à la surface des particules solides est faible par rapport à l'effet 
de la complexation par Cl" et S04 dans le cas du cadmium et du zinc. Pour Mn et Co, les deux 
processus sont importants 
4.2.4. Comportements biogéochimiques du cadmium et du zinc dans tes estuaires 
Dans la plupart des estuaires étudiés, l'évolution des FDC du cadmium avec la salinité 
est assez régulière, et présente une nette tendance de décroissance de plus d'une unité 
logarithmique d'amont en aval La désorption de la fraction labile de cadmium lors du mélange 
estuarien a été attribuée par plusieurs auteurs à la formation de chlorures et de sulfates de 
cadmium hautement solubles et très stables (Commans et al., 1988, Turner et al., 1992, 3993). 
Cependant, les FDC du zinc montrent souvent des fluctuations accompagnées d'une 
légère tendance de diminution globale en fonction de la salinité, ce qui montre que ce dernier 
paramètre n'a pas une grande influence sur les processus d'échange du zinc entre l'eau et les 
suspensions. 
Dans le but d'évaluer l'effet des anions d'eau de mer Cl" et SO/ sur les FDC du cadmium 
et du zinc et afin d'isoler cet effet et d'accéder à des paramètres plus significatifs, nous utilisons 
le modèle de spéciation développé dans la section (4.1.2) en adoptant les valeurs de K' 
calculées dans la section (4 2 1 ) . L'équation (4.10) est réécrite pour chaque métal: 
PBC . ^ • N'Qi> (4.27) 
Regardons de près l'expression (4.27), supposons dans un premier cas que le terme Kl.L 
est négligeable devant K', ce qui signifie que pour des particules de propriétés de surface 
'Dans ia section 4.2.2. i nous avons montre que les ions sodium et potassium n'ont pas d'effet sur les FDC de Cd, 
Zn. Mn et Co. 
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proches, les variations des FDC du cadmium sont entièrement contrôlées par les anions majeurs 
Cl" et S04=. Comme les valeurs de K' du cadmium (Zinc) varient par exemple dans le Rhône de 
2.2 (2.4) en eau douce à 164 (7.0) en eau de mer, les valeurs de FDC théoriques obtenus 
montrent une décroissance d'un facteur 74 (3) entre les valeurs extrêmes de salinité. De tels 
résultats sont très semblables aux résultats expérimentaux obtenus dans l'estuaire du Changjiang 
et pour certaines missions seulement dans l'estuaire du Rhône. Des résultats similaires ont été 
aussi obtenus par Commans et al. (1988) pour la sorption et désorption du cadmium sur des 
particules collectées dans l'estuaire du Rhin. 
Dans un second cas, supposons que K' est négligeable devant KÎ.L. Pour des particules 
de propriétés de surface proches, les variations de salinité n'auront aucun effet sur les FDC et 
les échanges solide/liquide sont dans ce cas contrôlés par les colloïdes naturels et autres ligands 
dissous. 
Dans ce qui suivra, on appliquera le modèle défini aux données expérimentales de FDC 
du cadmium obtenues dans les différents estuaires, pour estimer dans chaque cas l'importance 
relative des différents processus. 
4.2,4.1. Mise en évidence de l'effet des chlorures et des sulfates sur les échanges 
solide/liquide du cadmium et du Zinc dans les estuaires 
Dans cette section, nous adoptons deux principales hypothèses: la première est que les 
propriétés de surface des particules sont peu variables dans les estuaires; la seconde est que 
l'effet des colloïdes et des ligands organiques est négligeable dans les processus d'échanges 
solide/liquide. 
Dans ce cas, les variations des FDC des deux métaux seront uniquement attribuées aux 
variations des concentrations en ligands inorganiques dissous et donc de la salinité. Soit: 
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ts i Nt 
FDCm . «> (4 28) 
La première hypothèse peut être vraie dans certains estuaires à long temps de résidence 
tel que le Changjiang où les propriétés des particules recueillies dans la zone estuarienne sont 
assez homogènes indépendamment de la salinité. Elle correspond aussi à l'expérience de 
mélange d'eau et de suspensions fluviátiles avec de l'eau salée ne contenant pas de particules. 
Cette hypothèse peut être aussi valable dans le cas d'estuaire à court temps de résidence et à 
faible productivité biologique, où les particules provenant du fleuve ne subissent pas de grande 
détérioration lors de leurs passage dans la zone estuarienne et gardent donc les mêmes 
propriétés. Ce cas de figure pourrait peut-être avoir lieu dans l'estuaire du Rhône en hiver. 
Quant à la deuxième condition, elle est plus difficile à réaliser, aussi bien pour le 
cadmium que pour le zinc qui ont de grandes affinités pour les ligands organiques. De tels 
ligands peuvent être presents seulement à très faibles doses (Van den Berg et al., 1986; 
Bruland, 1989, 1992). mais avoir une tres grande importance. Il a été également prouvé que 
les colloïdes naturels sont très réactifs vis-à-vis des métaux (Morel et Gswend, 1987; Martin 
et al., 1993, Stumm, Î993) 
Le modèle ainsi défini, a un seul paramètre inconnu qui est Ks,Ns(Mr La validation du 
modèle par les mesures experimentales de FDC revient à estimer pour chaque lot de points le 
paramétre optimal qui permet d'avoir des valeurs théoriques de FDC très proches des valeurs 
expérimentales. Le problème revient alors à déterminer le paramètre moyen Ks.Ns^ qui est 
représentatif de la réactivite moyenne des particules en suspension vis-à-vis du métal étudié. 
La rninimisation des écarts quadratiques entre fes valeurs calculées et les valeurs expérimentales 
est obtenue par la méthode de Powell (Press et a!., 1989). 
Etude de cas : l'estuaire du Changjiang. 
Nous commençons notre validation par l'estuaire du Changjiang pour trois principales 
raisons: i) La première dérive du fait que les FDC de Cd et Zn montrent des évolutions 
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beaucoup plus régulières que dans les autres estuaires, ii) La seconde est qu'il y a de très fortes 
chances pour que les propriétés de surface des particules soient peu variables dans cet estuaire. 
Cette deuxième hypothèse est effectuée grâce au long temps de résidence des particules dans 
la zone estuarienne et de la faible teneur en POC mesuré. D'autre part, des résultats 
remarquables ont été obtenus avec le modèle d'échange d'ions pour Cs en l'adoptant, iii) La 
troisième raison est la faible teneur en matière organique dissoute dans cet estuaire ce qui 
pourrait donner une justification à l'hypothèse Kl.L négligeable devant k'. 
La minimisation des écarts quadratiques entre les FDC mesurés et les FDC calculés est 
faite dans le cas de Cd sur l'ensemble des points des trois missions, le paramètre optimal est 
Ks.Ns(Cd)=1.8 104 l.kg"1 (avec une précision de 30%). Dans le cas du zinc, les mesures peuvent 
être séparées en deux lots: le premier correspond aux points de la mission hivernale DH1 
(janvier 1986) qui montre des FDC nettement plus bas que ceux des deux autres missions, le 
second s'étend sur le reste des échantillons c.a.d. les missions d'été et d'automne DH2 (juin 
1986) et DH3 (septembre 1988). Dans le cas de DH1, le paramètre optimal est KsJ^znr 1 - 5 
104 l.kg"1 (avec une précision de 59%) Pour DH2 et DH3 le paramètre optimal est Ks.Ns(Zn/=4. 
104 l.kg"1 (avec une précision de 78%). 
Nous utilisons les paramètres optimaux estimés ci-dessus pour calculer des valeurs 
théoriques de FDC en fonction de la salinité par le modèle de spéciation pour les deux métaux. 
Une comparaison des résultats du modèle avec les résultats expérimentaux est représentée par 
les graphiques (4.6). Le modèle de spéciation définit avec les hypothèses Kl.L négligeable 
devant K', et Ks.Ns constant donne une bonne approximation de l'évolution des FDC des deux 
métaux dans l'estuaire Donc la complexation des métaux par les ligands inorganiques d'eau de 
mer peut expliquer les variations des FDC du Cd et du Zn dans l'estuaire du Changjiang. 
Cependant, les hypothèses adoptées ne sont pas sûrement valables en zone fluviale, 
spécialement pour la mission DH3, où les particules et l'eau collectées ont probablement des 
caractéristiques très variables dans le temps et dans l'espace. De même, à l'aval en mer ouverte, 
les variations des FDC sont importantes, indiquant l'existence d'autres processus ayant un effet 
sur la réactivité des particules en suspension et peut-être sur la phase dissoute. 
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Figure 4.6.a: Effets des chlorures et des sulfates sur les échanges solide/liquide 
de Cd dans l'estuaire du Changjiang. 
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Figure 4.6b: Effets des chlorures et des sulfates sur les échanges solide/liquide 
de Zn dans l'estuaire du Changjiang. 




Ks.Ns(Zn) •» 4.Ê+04 ifltg 
KM " 0 
K».Ns(Zn)« 1.5 E+04 l/kg 










Ô 0.1 0.2 0.3 0 4 0 5 0.6 0.7 0.8 0.8 Í 
fraction d'eau de mer 
Chapitre 4 pagel 15 
Modélisation et interprétation 
En dépit des bons résultats obtenus, l'hypothèse KÎ.L négligeable par rapport à K* n'a 
aucune réalité expérimentale et reste le point faible de ce modèle. D'autant plus que les études 
de Bruland (1989, 1992) ont montré que plus de 98% du Zn et 67% du Cd dissous sont 
complexés par des ligands organiques forts dans le Pacifique nord. Dans un deuxième cas et 
pour tester les limites de cette hypothèse, nous supposons que KI.L n'est pas négligeable devant 
K*. Nous définissons KLLt comme étant le pouvoir complexant global des espèces dissoutes 
(colloïdes, ligands inorganiques dissous et ligands organiques dissous). Notons bien que L, 
inclut Cl" et S04=. Nous supposons en plus que le transport des espèces dissoutes colloïdales 
et organiques est identique à celui de l'eau dans l'estuaire. Cette dernière hypothèse est validée 
pour Cd par la similarité entre l'expérience de mélange avec les données réelles. Ce qui veut 
dire que pour une fraction d'eau de mer donnée S, le volume V (ml) d'eau collecté est le résultat 
du mélange de (S.V) (ml) d'eau de mer, contenant Ls mol.l"1 de ligands de constante de 
complexation KL, et ((Î-S).V) (ml) d'eau de rivière, contenant L, mol.I'' de ligands de constante 
de complexation globale KL Le pouvoir complexant global de la phase dissoute peut être 
exprimé par: 
mt . Lt - S . KlgLg * C 1 - S ) . UfLr (4.29) 
Le modèle de spéciation a alors trois paramètres de calage constants pour tous les 
points: Ks.Ns qui est représentatif de la réactivité des particules, KÎ^L, et K^.Lj qui sont 
respectivement le pouvoir complexant de la phase dissoute en zone fluviale et en mer, soit: 
FDC - (4 30) 
Nous définissons Q comme étant le rapport des pouvoirs complexant de l'eau de mer 
et de l'eau de rivière, et R comme le rapport entre la réactivité des particules solides et le 
pouvoir complexant de la phase dissoute en zone fluviale. 
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KAJNU 
(4.32) KlfLT 
L'équation (4.30) dorme alors: 
" * • i . s * o - D < 4 3 3 ) 
Nous calibrons le modèle sur les FDC expérimentaux et nous déterminons les 
paramètres optimaux Q et R qui minimisent la somme des écarts quadratiques entre les valeurs 
calculées et les valeurs expérimentales. Dans le cas du Cd, le paramètre sans dimension optimal 
Q vaut 65. Dans le cas du Zn, il ne vaut que 3. Supposons que l'augmentation du pouvoir 
complexant global de la phase dissoute d'amont en aval n'est pas due aux chlorures et aux 
sulfates. Deux cas se présentent: 
i) L'augmentation de K^.L, avec la salinité est engendrée par l'adsorption des métaux à la 
surface des colloïdes minéraux Cette hypothèse est probablement à écarter parce qu'elle 
contraste avec les résultats bien connus montrant que la concentration des colloïdes est 
proportionnelle à la concentration en MES (Gschwend et Wu 1986). Etant donnée que la 
concentration en MES décroît avec la salinité, la concentration en colloïdes inorganiques 
devrait être plus élevée en eau de rivière qu'en eau de mer. 
ii) L'augmentation du pouvoir complexant de la phase dissoute est engendrée par les ligands 
organiques dissous Cette deuxième hypothèse aussi n'est pas justifiée à cause du contraste des 
résultats obtenus pour Zn et Cd Les résultats de l'optimisation sur Q montreraient que le 
pouvoir complexant des ligands organiques marins pour le cadmium est 64 fois plus élevé que 
celui des ligands organiques fluviaux. Cependant ces ligands organiques marins sont seulement 
trois fois plus réactifs vis-à-vis de Zn que les ligands organiques fluviaux. Price et Morel 
(1990), Bruland (1992, 1989) et Bruîand et al. (1991), ont montré que le zinc est beaucoup 
plus complexé que le cadmium par les ligands organiques spécialement marins Par conséquent, 
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si l'on suppose que l'augmentation de KLL, du cadmium en fonction de la salinité est le résultat 
de l'existence de ligands organiques puissant en eau de mer, l'augmentation du paramètre du 
zinc serait encore plus prononcée et non l'inverse. Cette deuxième hypothèse est donc 
également non valable. Nous concluons alors que la désorption de Zn et Cd avec la salinité 
observée dans l'estuaire du Changjiang ne peut être que le résultat de la complexation de ces 
deux métaux en solution par les ions chlorures et sulfates. 
L'estuaire du Changjiang est donc un estuaire type où le principal processus gérant les 
mécanismes d'échanges solide/liquide du cadmium et en moindres proportions du zinc est le 
mélange physique des masses d'eau mesuré par la salinité. Toutefois, en zone amont fluviale et 
en mer ouverte, d'autres processus importants entrent en jeu. D existe aussi une variabilité 
saisonnière notable dans le cas du zinc qui pourrait être attribuée à l'activité biologique. 
Estuaire de l'Escaut: 
Une seule mission d'échantillonnage a été effectuée dans l'estuaire de l'Escaut. Lors de 
cette mission les FDC de Cd montrent une décroissance régulière avec la salinité. Cependant 
nous n'avons pas suffisamment de points pour le Zn dans cet estuaire, car les limites de 
détection ont été atteintes pour ce radionucléide lors du comptage des échantillons. 
Les particules solides dans î'Escaut ont aussi un long temps de séjour et sont sujets à 
d'importants processus de mélange dans la zone estuarienne. L'hypothèse Ks.Ns constante 
appliquée dans le cas du Changjiang peut alors être valable également dans ce cas. Cependant, 
l'Escaut est caractérisé par de grands flux de matières organiques dissoutes et des particules, 
dont la dégradation engendre la présence de zones anoxiques. Ce qui rend la deuxième 
hypothèse Ki.L négligeable devant K' faible et peut-être non valide. 
Nous appliquons le modèle défini par l'équation (4.28), en supposant que Ks.Ns{Cd) est 
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constant dans l'estuaire. Nous calibrons graphiquement1 le paramètre moyen Ks.Ns(Cd) qui 
donne une meilleure approximation des FDC expérimentaux. Nous adoptons K i M s ^ p l 3 105 
1/kg, et nous calculons les FDC théoriques en fonction de la salinité (figure 4.7.a). Les résultats 
du modèles sont très proches des résultats expérimentaux excepté pour trois points. H faut 
également noter que les FDC du césium de ces trois points sont faibles par rapport au reste 
(tableau A3.4 en annexe). 
Pour appréhender ce problème, nous supposons maintenant que Ks.Ns(Cd) est variable, 
mais que Kl.L est toujours négligeable devant K*. A partir de l'équation (4.27), nous calculons 
la réactivité des particules solides vis-à-vis du cadmium en fonction des FDC mesurés par: 
X*Jt*iC4i - S ^ . FDC (Cd) (4.34) 
Nous traçons l'évolution de ce paramètre en fonction des différents paramètres physico-
chimiques classiques (figure 4 7b) Les trois points mentionné ci-dessus ne montrent aucune 
particularité Ce qui indique que cette variabilité pourrait être due à l'intervention d'autres 
processus, notamment ta complexation par les colloïdes et les ligands organiques dissous. 
Estuaire du Rhône: 
Plusieurs missions d'échantillonnage ont été effectuées dans l'estuaire du Rhône. Ces 
missions ont eu lieu dans des conditions hydroiogiques et biologiques différentes. Les 
évolutions des FDC du Cd et du Zn sont très différentes d'une campagne à une autre. Une seule 
mission (Dec88) a montre une décroissance des FDC du Cd comparable aux résultats calculés 
tenant compte uniquement de l'effet de Cl' et S04 et pour des particules de même réactivité. 
Cependant, les FDC du Zn décroissent dramatiquement avec la salinité d'approximativement 
une échelle logarithmique fors de cette mission, montrant que l'effet des ions chlorures et 
sulfates n'est pas l'unique facteur imponant dans l'évolution des coefficients d'échange de ce 
métal entre les phases dissoute et particulaire. Notons bien que la mission Dec88 correspond 
H a été impossible d'utiliser une méthode numérique parce que nous n'avons pas suffisamment de points de 
mesure. 
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à une mission d'hiver en période de crue et de faibîe activité biologique. Ces conditions 
favorisent la validité des hypothèses adoptées précédemment pour les deux autres estuaires, soit 
Ks.Ns constant et Kl.L négligeable devant K'. Nous appliquons le modèle défini par l'équation 
(4.28) pour les mesures de la mission Dec88. Nous estimons les paramètres moyens Ks.Ns(Cd) 
Figure 4.7a: Effets des Chlorures et des sulfates sur les échanges solide/liquide 
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Figure 4.7b: Evolution de la réactivité de surface des suspensions 
et des paramètres physico-chimiques en fonction de 
la fraction d'eau de mer dans l'estuaire de l'Escaut. 
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et Ks.Nsgn) qui donnent de meilleures approximations des FDC expérimentaux des échantillons 
Dec88. Nous adoptons Ks.NS(CJ)=1.3 105 l.kg"1 (avec une erreur de 28%) et K t ü s ^ = 4.8 104 
l.kg"1 (avec une erreur de 140%), et nous calculons les FDC théoriques en fonction de la salinité 
(figures 4.8). Pour la mission Dec88, les résultats du modèle sont très proches des résultats 
expérimentaux dans le cas du cadmium. Cependant pour Zn, les FDC expérimentaux 
décroissent beaucoup plus que les FDC calculés, indiquant l'existence d'autres ligands dissous 
en mer, ou la décroissance de la réactivité des particules solides le long de l'estuaire. L'étude 
de l'effet des colloïdes et des ligands organiques dissous sera traité dans la section 4.2.4.3, alors 
que l'évolution de la reactivate des suspensions sera explorée dans la section 4.2.4.2. Dans les 
deux cas, les hypothèses de modélisation prise en compte (Ks.Ns constant et K1.L négligeable 
devant K') ne sont pas valables. 
Pour toutes les autres missions Rhône et les mesures dans les estuaires de la Lena et 
l'Ebre, l'effet des chlorures et des sulfates sur les FDC n'est pas le seul facteur important. 
D'autres processus sont mis en jeu; notamment l'altération des particules et le changement de 
leurs propriétés lors du mélange estuarien et l'effet des colloïdes et des autres ligands dissous, 
qui peuvent être très importants dans le contrôle des processus d'échange solide/liquide. 
4.2.4.2. Effet des changements de la réactivité des suspensions sur la mobilité de Zn et Cd 
en milieu estuarien. 
Dans la section précédente, nous avons isolé l'effet du changement de la composition 
inorganique de l'eau sur les échanges de métaux à l'interface eau/particule. Dans cette section, 
nous essayons de mettre en évidence l'importance de l'altération et des changements des 
propriétés de surface des particules lors de leurs transits dans les estuaires sur les mécanismes 
de transfert de métaux entre les phases dissoute et particulaire. 
Nous utilisons le modèle de spéciation défini dans la section (4.1.2), en adoptant de 
nouvelles hypothèses. Nous supposons dans ce cas uniquement que Kl.L est négligeable devant 
K', alors que Ks.Ns est variable d'un point de mesure à un autre. L'équation (4.10) donne: 
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Figure 4.8.a: Effets des chlorures et sulfates sur les échanges solide/liquide 
de Cd dans l'estuaire du Rhône. 
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Figure 4.8 b: Effets des chlorures et sulfates sur les échanges solide/liquide 
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KMJism - K'w . FDC(M) (4.35) 
Nous déterminons les réactivités globales des suspensions vis-à-vis de Zn et Cd à partir 
du pouvoir complexant des hgands inorganiques et des FDC mesurés. Nous traçons l'évolution 
de ces paramètres en fonction de la salinité dans les estuaires du Rhône, l*Ebre et de la Lena 
(figures 4.9, 4.10 et 4.11). 
Dans le cas de l'estuaire du Rhône, exception faite pour la mission Dec88 où les valeurs 
calculées de Ks.Ns(Cd) sont relativement constantes, les réactivités calculées des particules vis-à-
vis du cadmium montrent une relation positive avec la salinité. Des résultats similaires ont été 
observés dans les deux autres estuaires. Si les hypothèses adoptées pour faire ces calculs sont 
correctes, ce résultat pourrait être interprété dans le sens que les particules marines sont plus 
réactives que les particules fluviátiles vis-à-vis du cadmium. 
Nous notons aussi dans l'estuaire du Rhône une nette variation saisonnière où les 
valeurs de Ks.Ns(Cdj les plus faibles sont celles des missions d'hiver (Viviane, novembre 1991 
et Dec88) alors que les plus fortes sont celles des misions du début de l'été (Procor, mai 1992, 
et Sandrine, juin 1989). 
Dans le cas du zinc l'évolution des réactivrtés Ks.Ns(Zn) est différente. Dans l'estuaire du 
Rhône, exception faite pour la mission Dec88 où ce paramètre décroît avec la salinité, la 
réactivité des suspensions vis-à-vis de ce métal ne montre aucune tendance particulière (figure 
4.9). Dans l'estuaire de la Lena, Ks Ns(Zn) affiche une diminution en fonction de la salinité 
Cependant dans l'estuaire de libre ce paramètre pour Zn a une évolution semblable à celle de 
Cd et croît légèrement avec la salinité. 
Dans l'estuaire de libre, il existe une corrélation positive entre les paramètres Ks.Ns(Zn) 
et Ks.Ns,^ avec une pente voisine de 1 (figure 4.10). Cependant, dans les deux autres estuaires 
le paramètre Ks.Ns(Cd) croît nettement avec la salinité (plus que deux unités logarithmiques), 
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Figure 4 9a: Evolution de la réactivité des suspensions vis-à-vis de Cd 
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Figure 4.9 b Evolution de la reactiviie des suspensions vis-à-vis de Zn 
avec la fraction d'eau de mer dans l'estuaire du Rhône. 
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Figure 4.10: Evolution de la réactivité des suspensions vis-à-vis de Cd et Zn 
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Figure 4.11: Evolution de la réactivité des suspensions vis-à-vis de Cd et Zn 
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alors que le paramètre Ks.Ns(Zn) ne montre aucune tendance particulière. La question qui 
émerge: est-ce que les particules en suspension marines sont plus réactives vis-à-vis de Cd que 
les particules fluviátiles? Si oui, pourquoi n'en est-il pas de même pour Zn? A cette question, 
nous ne pouvons donner qu'une seule réponse c'est que les ligands dissous jouent un rôle 
important dans les échanges solide/liquide et que l'hypothèse KJLL négligeable devant K* n'est 
pas valable dans ces estuaires. 
4.2.4.3. Importance des colloïdes et des ligands organiques dissous dans les échanges 
solide/liquide de métaux 
Dans cette section, nous considérons le modèle de spéciation sans hypothèses 
supplémentaires. En inversant l'équation (4.10), nous obtenons: 
1
 . -E*L_ . B±ML (4.36) 
FDC (M) K*Jf*m **-**eo 
Dans les estuaires de la Lena, de l'Ebre et du Rhône, nous traçons l'évolution de 
l'inverse de FDC en fonction du pouvoir complexant de Cd et Zn. Notons bien que si les 
paramètres Ks.Ns et Kl L sont constants, cette évolution sera représentée par une droite. 
Dans le cas de l'estuaire de la Lena, il existe une corrélation linéaire pour le cadmium 
entre 1/FDC et k' (R2 = 0.87), alors que pour Zn aucune tendance particulière n'est observée 
(figure 4.12). Ce qui veut dire que pour Cd, les variations relatives de Ks.Ns et Kl.L sont peu 
importantes devant celles de K'. Nous calculons dans ce cas les coefficients de la droite et nous 
en déduisons les valeurs moyennes de ces paramètres. Nous obtenons Ks.Ns(Cd>=l.S 105 l.kg*1 
et KLL(Cd)=15.6. Nous calculons les valeurs théoriques des FDC utilisant ces paramètres que 
nous comparons à ceux obtenus en effectuant l'hypothèse Kl.L(Cd) négligeable devant K'(Cd). 
La comparaison est présentée par la figure (4.13). C'est une illustration de l'effet tampon des 
colloïdes et des ligands organiques dissous sur la désorption du cadmium lors du mélange 
estuarien. 
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Figure 4.12: Détermination graphique de Ks.Ns et Kl.L de Cd 
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Figure 4.13: EfTet tampon des colloïdes et des ligands organiques dissous 
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Dans le cas de Zn, toujours dans l'estuaire de la Lena, les variations des paramètres Kl.L 
et Ks.Ns sont importants par rapport à celles de K'(Zjl). Devant l'impossibilité d'accéder à ces 
deux variables nous procédons par élimination. En premier, supposons que les variations de 
Ks.Ns sont plus importantes que celles de Kl.L, nous adoptons une valeur de Ki.L(2jl) égale à 
Kl.L(Cd) estimée ci-dessus et nous calculons aussi bien pour Zn que pour Cd les paramètres 
Ks.Ns par l'équation: 
KM**m - FDC(M) . ( r¿0 • KLL^ ) (4.37) 
Il n' y a pas de nette ressemblance entre l'évolution des deux paramètres Ks.Ns(Zn) et 
celui de Cd. 
Dans un second cas, nous avons supposé Ks.Ns(Zn) peu variable par rapport à Kl.L(Zn). 
Nous donnons à Ks.Ns(Zn) une valeur constante et nous calculons Kl.L(Zn) par: 
n r . 9L . z> (4.38) 
Nous adoptons pour Ks,Ns(Zn), la plus petite valeur qui permet d'avoir des valeurs de 
Kl.L(Zn) non négatives Pour Cd, nous donnons à Ks.Ns(Cd) la valeur estimée ci-dessus et nous 
calculons aussi les variations de Kl.L{C<i) par l'équation (4.28). Dans ce deuxième cas, nous 
aboutissons à une corrélation positive entre les paramètres Kl.L(Zn) et KÎ.L(Cd) avec une pente 
d'approximativement 3. (figure 4.14). Ce résultat montre l'existence d'un éventuel ligand qui 
serait plus réactif vis-à-vis de Zn que Cd, en accord avec les résultats connus de Bruland (1989, 
1992), d'autant plus que le pouvoir compîexant des ligands inorganiques est plus faible pour 
Zn. Cet éventuel ligand dissous serait donc à la base de la décroissance des FDC du Zn 
observée d'amont en aval II semble alors que le paramètre Ks.Ns est vraisemblablement 
réellement peu variable 
Cependant pour les estuaires du Rhône et de libre, l'évolution de 1/FDC en fonction 
de K' ne montre aucune tendance dans le cas des deux métaux, indiquant que les deux 
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Figure 4.14: Relation entre les pouvoirs complexants des colloïdes 
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paramètres Ks.Ns et Kl.L sont très variables. Les expériences d'adsorption de métaux sur des 
particules d'alumines (couvertes de matière organique ou non), nous informeront sur 
l'importance des variations des propriétés de surface des suspensions sur les FDC (chapitre 6). 
Cependant les expériences d'ajout d*EDTA nous permettront d'évaluer dans certains cas le 
pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous (chapitre 5). 
4.2.5. Comportement biogéochimique de Mn et Co dans les estuaires 
Dans tous les estuaires étudiés, les FDC de Mn et Co montrent une tendance de 
décroissance variant de 0,5 à î .5 en échelle logarithmique, selon la campagne et selon l'estuaire. 
Cette réduction des FDC ne peut pas être associée à une complexation par des ligands 
inorganiques car le pouvoir complexant de ces derniers est très faible dans le cas de Mn et Co. 
Plusieurs auteurs ont suggéré l'existence de réactions de complexation compétitives à 
la surface des particules solides entre ces deux métaux et les cations bivalents d'eau de mer Ca2* 
et Mg2" (Davis, 1984, Midorikawa, 1990). 
Pour Mn et Co, nous développons alors un modèle de complexation compétitive de 
surface bi-cations avec Ca et Mg Les hypothèses adoptés sont semblables à celles effectuées 
pour le modèle d'échange d'ions (section 4 1.3) 
FDCÇUD-—— <»*«*>
 ( 4 J 9 ) 
TW) 1 * *»(co-CC *) • KM „¿.(Mg h 
Avec N%1? les concentrations en sites de sorption à la surface des particules totaux en 
mol.kg"1. 
Les activités ioniques des ions calcium et magnésium sont calculées à partir des mesures 
in situ et corrigées par la formation de paires d'ions. 
Etant donné la multitude des processus dans lesquels les ions métalliques Mn et Co 
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peuvent être impliqués, il est difficile d'admettre que les mécanismes d'échanges solide/liquide 
de Mn et de Co se limitent à un simple échange de cations. Dans le but d'évaluer l'étendue de 
cette hypothèse, nous n'essayons pas d'estimer les constantes de complexation de surface à 
partir des donnés expérimentales de FDC, mais nous essayons de voir l'importance relative de 
ce processus. Notons bien que la sorption de ces deux cations sur les particules artificielles ou 
naturelles suit une cinétique lente, et 4 heures de temps d'incubation sont insuffisantes pour 
atteindre l'équilibre Les ordres de grandeur des valeurs des constantes calculées dans cette 
section, doivent être considérées avec réserve. D faudra alors noter que le procédé expérimental 
utilisé lors des expériences de FDC élimine les effets des conditions anoxiques du milieu qui 
peuvent jouer un rôle important dans les échanges solide/liquide du Mn. Par ailleurs, certaines 
études ont montré que Mn et Co sont faiblement liés à la matière organique dissoute (Mantoura 
et al. 1978; Lazerte et al., 1990; Price et Morel 1990) 
Dzombak et Morel (1990) ont fait une synthèse des études se rapportant à l'adsorption 
de métaux sur des hydroxydes de fer amorphes. Ils ont montré que pour les cations alcalino-
terreux tels que Ca2*et Sr2*, les constantes de complexation intrinsèques de surface sont peu 
variables d'un cation à l'autre. Cependant pour les métaux de transition, ils ont montré 
l'existence d'une corrélation linéaire entre les constantes de complexation de surface intrinsèque 
et la constante de complexation de ces métaux avec les ions hydroxydes (OH). L'ion Mg2* 
étant un alcalino-terreux, nous supposons que dans notre cas les constantes de complexation 
de surface de Ca et Mg sont égaies, éliminant ainsi une variable supplémentaire du problème. 
Nous commençons notre étude par l'estuaire de la Lena pour lequel nous avons obtenu 
la décroissance de FDC avec la salinité la plus régulière et la plus prononcée. En première 
approximation et par similarité avec Cs, nous supposons que les paramètres Ks(CjLMg), 
KSÇCOJNSQÇCJet Ksp^ j-NsofMn, sont peu variables. Dans ce cas, le problème revient à déterminer 
les valeurs moyennes de ces paramètres qui optimisent les écarts quadratiques entre les FDC 
expérimentaux et les FDC calculés par l'équation (4.39). Le calage du modèle ainsi défini est 
fait par KS(cung)=1 • l0$ l moî"' ** K^coyi^S^^cor 1 - 5 ^ ^ S ' 1 N o t o n s b>en flue l a valeur 
de la constante de sorption intrinsèque sur des particules d'hydroxyde de fer donnée par 
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(Dzombak et Morel, 1990), Ks(Ca)=9.3 10\ Cette valeur est à 9% égale à celle estimée par le 
modèle dans l'estuaire de la Lena. Par ailleurs, la constante moyenne de sorption intrinsèque 
de Co sur les particules dlrydroxyde de fer donnée par Dzombak et Morel (1990) a pour 
logarithme (-0.46). Cette valeur a été donnée pour l'équilibre: 
-Fe *ÖH ° • Co * - Fe'O-CO * * H* 
Pour avoir une constante homogène avec la constante de complexation de surface Ks 
en M' , définie par le modèle de complexation de surface, il faut la corriger par la constante 
d'acidité de surface intrinsèque (log(Kalm)=:-7,29). Ce qui donne log(Ks(Co))=6.83 pour les 
particules d'hydroxyde de fer amorphes. Si on estime que le nombre de sites de surface est de 
l'ordre de 1 mol.kg"1, les constantes de complexation de surface de Mn et Co pour les particules 
recueillies dans l'estuaire de la Lena ont pour logarithme (7.2). Donc les constantes de 
complexation de surface estimées par le modèle de complexation compétitive sont du même 
ordre de grandeur que les constantes de sorption intrinsèques calculées pour les hydroxydes 
de fer. 
La comparaison des résultats du modèle avec ceux expérimentaux est présentée par la 
figure (4 15). Cette présentation montre que la réduction des FDC de Mn et Co lors du 
mélange estuarien dans la Lena peut être expliquée par la complexation compétitive avec Ca 
et Mg au niveau des sites de surface spécifiques. 
Pour les autres estuaires, l'évolution des FDC de Mn et Co en fonction de la salinité 
n'est pas aussi régulière que pour l'estuaire de la Lena. Dans une deuxième approximation et 
tenant compte des hypothèses énoncées ci-dessus, nous supposons que Ks(CaJk%) sont constantes 
et égales à 1. 105 Lmol"1, et nous calculons les variations de ^ c j ^ . N s o ^ c , . Pa r : 
«•w^'mu) - rocpo • *x»o • O • ^co-i0« ** * ^m • 0 * **» (4 4 0 ) 
Dans l'estuaire de Changjiang, bien que les particules en suspension soient assez 
homogènes, les paramètres K s ^ . N s ^ , et Ks(Cß).Ns(Co) sont variables de plus de quatre unités 
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Figure 4.15: Modélisation de l'échange solide/liquide de Mn et Co par la complexation 
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logarithmiques, et montrent une augmentation globale avec la salinité (figure 4.16.a). Exception 
faite pour la mission DH1 (janvier 1986) où Ks(Co).Ns(Co) est relativement constant dans la zone 
estuarienne avec une valeur approximative de 4. 106 mol.kg"'. H semblerait alors que les 
particules marines sont plus réactives vis-à-vis de Mn et Co que les particules fluviátiles. Une 
conclusion pareille est hâtive et ne peut pas expliquer les fluctuations importantes de ces 
paramètres pour des échantillons de salinités semblables. Nous traçons alors l'évolution des 
réactivités de surface en fonction de la chaleur d'immersion HI. Rappelons que la chaleur 
d'immersion dans l'eau est représentative entre autre des forces d'adhésion à la surface qui 
incluent l'hydroxylation et la protonation des sites de surface. Dzombak et Morel (1990) ont 
montré l'existence d'une corrélation linéaire positive entre les constantes de complexation de 
surface intrinsèques de métaux avec leurs constantes de complexation par les ions hydroxydes. 
L'évolution de K s ^ - N s ^ , et Ks(Co).Ns(Co) en fonction de la chaleur d'immersion dans l'eau HI 
montrent une corrélation positive pour la mission DH3, alors que les variations de la chaleur 
d'immersion dans l'eau ne semble avoir aucun effet sur la réactivité des suspensions vis-à-vis 
de Mn et Co pour la mission DH1 (figure 4.16b). 
Dans le cas de l'estuaire de l"Ebre aussi les paramètres Kso^^NSo,,^ et KS^^^NS^Q,, 
sont très variables (5 unités logarithmiques) et montrent une nette corrélation avec la chaleur 
d'immersion dans l'eau HI (figures 4.17). De plus, pour les deux métaux et pour les deux 
missions, ces paramètres montrent une relation positive avec Ks.Ns(Zn) et Ks.Ns(Cd) calculés dans 
la section précédente. Indiquant qu'une fois les effets des ions majeurs soustraits, les processus 
qui gèrent les transferts de métaux entre eau et suspensions sont semblables pour les deux 
groupes de métaux. Ces processus semblent être aussi plus importants pour Mn et Co que pour 
Zn et Cd. Par contre uniquement pour la mission Liza (avril 1990), il existe une corrélation 
entre K s ^ . N s ^ , ou K s ^ - N s ^ et Ks^j.Ns^c, qui est relativement peu variable par 
rapport au deux premiers. 
En ce qui concerne les estuaires du Rhône et de l'Escaut, les processus qui contrôlent 
les échanges solide/liquide de Mn et Co semblent être plus compliqués. Les paramètres 
KS(Mn) Ns«Mn5 & ^ (Co) Ns«co) ^^ a u s s ' t r è s variables et ne montrent pas de tendances 
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Figure 4.16.a: Evolution de Ks.Ns„(Mn, Co) en fonction de la 
fraction d'eau de mer dans l'estuaire du Changjiang, 
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Figure 4.17a: Evolution de la réactivité de surface des suspensions vis-à-vis 










Figure 4.17.b: Relation entre la réactivité de surface des suspensions vis-à-vis 
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d'évolutions particulières avec les autres paramètres physico-chimiques (figure 4.18). Exception 
faite pour la mission Procor (Mai, 1992) où Ns(Co) et N s ^ , augmentent avec le POC; ce 
résultat est sûrement engendré par l'activité biologique des particules vivantes. 
Dans cette section, nous avons mis en évidence l'importance des processus d'échange 
d'ions sur la sorption et désorption de Mn et Co dans les estuaires. D'autre part, nous avons 
montré que d'autres processus notamment reliés aux propriétés de surface sont extrêmement 
importants et sont à la base des grandes variations des FDC de ces deux métaux dans les 
estuaires. Une étude plus détaillée de l'effet de la matière organique particuîaire sur les taux 
d'échange solide/liquide de ces deux métaux sera exposée dans le chapitre suivant. 
Enfin dans l'estuaire de la Lena, les paramètres Ks^-Ns^c^ et KS^^-NSQ^J sont 
beaucoup moins variables que dans les autres estuaires, et montrent une relation positive avec 
le POC. 
4.3. Conclusion 
La description de l'adsorption des métaux sur les particules naturelles par le modèle de 
complexation de surface nous a permis de quantifier l'effet des ions majeurs d'eau de mer sur 
les échanges solide/liquide de métaux lors du mélange estuarien. Cd et en moindres 
proportions Zn sont affectés par les réactions de complexation par les chlorures et les sulfates. 
Cependant Cs et en moindres proportions Mn et Co sont sujets aux réactions de complexation 
compétitives aux sites de sorption de surface avec les cations majeurs. 
Nous avons montré que les échanges solide/liquide de Cd dans les estuaires peuvent 
être expliqués dans Sa plupart des cas par la formation de chiorocomplexes et de sulfate de 
cadmium dans la phase dissoute. Cependant pour certaines autres missions d'autres effets 
perturbent les profils de variation des FDC de ce métal tels que les effets des processus 
biologiques ou ceux relatifs à la variation des propriétés de surface des particules en 
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suspension. Dans le cas de Zn, les anions majeurs (Ci" et SO/") jouent un rôle, mais moins 
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Figure 4.18: Evolution de la réactivité de surface des suspensions vis-à-vis 
de Mn et Co en fonction du COP dans l'estuaire du Rhône, 
Les processus d'échanges d'ions avec les cations majeurs (K+, NH4+) à la surface des 
particules expliquent correctement et presque totalement les échanges solide/liquide de Cs dans 
les estuaires. Excepté dans la zone amont où certains effets peuvent provenir de la composition 
des particules ou des colloïdes. Pour Co et Mn, les cations majeurs (Ca**, Mg++) sont en 
principe un facteur important mais il y'a beaucoup d'autres processus qui masquent leurs effets. 
La variation des propriétés de surface des particules, et spécialement la modification de 
la composante organique particulate peut jouer un rôle très important dans les transferts de 
métaux à l'interface particule/solution. L'effet de la matière organique adsorbée à la surface de 
particules d'alumine sur les coefficients de distribution des métaux et plus précisément sur la 
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réactivité de surface des particules sera étudié dans le chapitre 6. 
Enfin, la complexation des métaux par les sites de surface des colloïdes naturels et par 
les Hgands organiques dissous (non détectables par filtration 0.4 urn) est très importante. Une 
estimation directe de la fraction de métal liée aux colloïdes et ligands organiques dissous 
s'impose pour la détermination correcte de la réactivité des particules vis-à-vis des métaux 
étudiés. Dans le chapitre 5 nous essayerons d'estimer pour certains métaux la fraction colloïdale 
ou organique à l'aide des expériences d'ajout d"EDTA. 
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Chapitre 5. 
Complexation des métaux par les colloïdes naturels et 
ligands organiques dissous dans les estuaires 
5.1 Introduction 
Dans le milieu aquatique, de nombreuses interactions ont lieu entre différents composés 
organiques et inorganiques. Ces interactions ne sont pas bien caractérisées et souvent très peu 
connues. Pour faciliter l'étude des eaux naturelles, les géochimistes ont été amenés à séparer 
ces composés en groupes ayant certaines propriétés communes. Lors de l'étude de la spéciation 
des métaux dans les milieux estuariens et marins, la classification la plus commune est basée 
sur la distinction entre les particules en suspension et les composés dissous. En général, la 
séparation entre phase particulaire et phase dissoute se fait par filtration utilisant des filtres de 
0 4um ou 0.45um de porosité Le filtrat est alors un mélange de composés vraiment dissous 
(ions libres et molecules de faible poids moléculaire), de composés organiques dissous ou 
colloïdaux (virus, bactéries, protéines, peptides, polysaccharides,...) et de colloïdes 
inorganiques (alurninosiiîcates, oxydes et hydroxydes de métaux,...) souvent appelés colloïdes. 
Le rôle des colloïdes et des composés organiques dissous dans les échanges 
solide/liquide des métaux dans le milieu aquatique est mal étudié (Wells et Goldberg, 1992). 
La composition des colloïdes et des ligands organiques dissous est presque inconnue (sauf 
quelques études spécifiques), et leur caractérisation s'avère nécessaire (Sigleo et al., 1982; 
Sempere, 1991) Les colloïdes et ligands organiques dissous contribuent à la fixation des 
métaux dans les milieux estuariens et marins et peuvent contrôler la partition de métaux entre 
les phases dissoutes et particulaires (Morel et Gschwend, 1987). Baskaran et al. (1992) et 
Baskaran et Santschi (1993) ont montré qu'il y"a une cohérence entre la réactivité des colloïdes 
naturels et celle des particules détectées par filtration vis-à-vis de Pb, Be et Th. 
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Ce chapitre est consacré à l'étude de la complexation des métaux par les colloïdes et les 
ligands organiques dissous estuariens. Une méthode simple a été développée servant à 
quantifier le pouvoir complexant de ces composés non détectables par filtration et à donner une 
spéciation des métaux entre les phases vraiment dissoute, colloïdale ou organique dissoute et 
particulate. La méthode consiste à ajouter à une solution d'eau naturelle un ligand dissous 
puissant (EDTA) en faibles quantités. Dans le cas de présence d'une grande quantité de 
colloïdes et ligands dissous suffisamment réactifs vis-à-vis des métaux, l'ajout d'un peu d"EDTA 
n'a aucun effet sur les FDC Au contraire, dans le cas d'absence de colloïdes et de ligands 
dissous les métaux sont complexés par l'EDTA dans la phase dissoute et les FDC baissent en 
fonction de la quantité d'EDTA ajoutée. En général on est situé dans un état intermédiaire, il 
est alors possible d'estimer l'intensité de complexation du filtrat par la différence entre la 
décroissance des FDC mesurés en fonction de la quantité d'EDTA ajoutée avec la décroissance 
théorique des FDC dans le cas d'absence de ligands dissous et de colloïdes (Schémas 1). Nous 
supposons que les complexes d'EDTA ne s'adsorbent pas à la surface des particules. La validité 
de cette hypothèse est discutée plus loin dans ce chapitre. 
FDC 
Beaucoup de ligands dissous 
Absence de ligands dissous 
EDTA 
Schémas 1: Principe de ¡'ajout d'EDTA. 
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La méthode utilisée soulève trois problèmes. Le premier est ce que les réactions des 
métaux avec l'EDTA sont suffisamment rapides (temps de réaction < 4h) pour avoir des 
mesures fiables de FDC? Le second est le masquage de l'effet de l'EDTA par la complexation 
des métaux (spécialement Cd) par les anions majeurs d'eau de mer. Ces deux problèmes sont 
étudiés plus loin dans ce chapitre. Le troisième problème est que la concentration naturelle 
d'EDTA dans les eaux estuariennes est non négligeable. Dans ce cas faute de mesures. l'EDTA 
naturelle fait partie de la quantité de ligands dissous ou colloïdal total et inconnu L. 
5.2 Méthodologie expérimentale 
5.2.1 Principe des expériences d'ajout d'EDTA 
L'EDTA (éthylène-diamine-tétra-acétate) est un produit chimique largement utilisé pour 
ses propriétés de complexant puissant. Sous la forme ionique l'EDTA a 4 charges négatives et 
a des constantes de complexation très élevées1 avec tous les métaux étudiés exception faite du 
césium. La réaction de l'EDTA, notée Y, avec un métal bivalent M s'écrit: 
Y*t H,Y*+ * M2* - HMY*-*- avec ß. ™ — (5.1) 
ßj sont les constantes de stabilité des complexes H^MEDTA en M'1. Les grandeurs entre 
parenthèses sont les activités ioniques des espèces. Les valeurs de ß0 pour différents cations, 
et à force ionique nulle, sont données par le tableau 5.1 d'après Kotrly et Sucha (1985). 
1D faut remarquer que les constante de complexation de certains cations métalliques tel que Fe** et Cr** sont beaucoup 
plus élevées que celles de Cd3". Zn2\ Co2 et Mn:*. 
Chapitre S, page 144 
Complexation des métaux par les colloïdes naturels dans les estuaires 
Tableau 5.1: Constantes de complexation de l'EDTA avec différents cations. 
Métal 




























(log (KH1) = 11 Ol et log (Kffi) = 6.32). 
L'EDTA ajoutée à l'échantillon d'eau naturelle (eau de fleuve ou eau de mer), à une 
concentration de 10*6 M et à pH=8, réagit quantitativement avec les ions calcium et magnésium. 
Dans ces conditions, la forme prédominante de complexes d'EDTA est CaEDTA2' et 
MgEDTA2' (Spencer, 1958; Sunda, 1984). Les concentrations en EDTA*\ HjEDTA*"4, 
FeEDTA" et CrEDTA" représentent dans ce cas une fraction négligeable de la quantité totale 
d'EDTA ajoutée (Duursma et Dawson, 1981). 
L'ajout d'EDTA aux échantillons naturels marqués entraîne la complexation des 
radionuclides réduisant ainsi leurs adsorption à la surface des particules en suspension. Ceci 
est vrai seulement si les complexes de métaux avec l'EDTA ne se fixent pas à la surface des 
particules. Bowers et Huang (1986), Sunda (1984) et Osaki et al. (1990) ont montré qu'à pH 
8, {'adsorption de complexes de métaux avec l'EDTA sur les particules solides (respectivement 
sur des particules d'alumine, une résine échangeuse d'ions "chelex" et du cilicagel) est 
négligeable. Donc l'ajout d'EDTA aux échantillons marqués entraînera une réduction des FDC 
des métaux qui réagissent avec l'EDTA (dans 4 heures de temps de réaction). 
Nous utilisons le modèle de complexation de surface développé dans la section 4.1 pour 
décrire la répartition des métaux entre les phases dissoute et particulaire. Le coefficient de 
distribution rapide s'écrit dans ce cas: 
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FDcm - ^m^M 
Nous rappelons que Ks(M) est la constante de complexation de surface de M avec les 
sites de sorption à la surface des particules, elle est donnée en M'1, N s ^ est le nombre molaire 
de sites de sorption particulaires spécifiques à M donné en mol.kg"1, k'(M) est le pouvoir 
complexant des anions majeurs d'eau de mer (sans dimension), K l ^ est la constante de 
complexation de M avec les colloïdes et autres iigands organiques, elle est donnée en M"1, L ^ 
est la concentration en Iigands organiques dissous ou colloïdaux spécifiques à M, donnée en 
M, ß0(M) est la constante de complexation de M avec 1T5DTA, donnée en M"1, ßi(M) est la 
constante de complexation de M avec HEDTA, donnée en M"1, (Y4") est l'activité ionique de 
1EDTA donnée en M"1 et (HY3")1 est l'activité ionique de HEDTA donnée en M1. 
Considérons une quantité d'eau naturelle, partagée en différents échantillons, auxquels 
nous ajoutons différentes doses d' EDTA en solution. Pour un ajout de faibles quantités 
d'EDTA, le pH de la solution ne change pas. Donc les paramètres Ks(M).Ns(M), K l ^ . L ^ et 
k'(M) sont identiques pour les différents échantillons. Seuls (Y4") et (HY*") sont variables, et 
sont calculés proportionnellement à la concentration en EDTA ajoutée ( Y J pa la technique 
MINEQL. Donc a priori, nous obtiendrons une décroissance hyperbolique des FDC en fonction 
de la quantité d'EDTA ajoutée. Pour chaque échantillon, k'(M) est calculé en fonction de la 
salinité. Le FDC étant mesuré, il reste à déterminer deux inconnues K s ^ . N s ^ et K l ^ L ^ qui 
représentent respectivement les réactivités globales des particules et des colloïdes ou Iigands 
organiques dissous. Il suffit en principe d'avoir deux couples de mesure (FDC, Y,^ pour 
accéder à une estimation de ces deux paramètres. 
Donc, les expériences d'ajout d'EDTA à des échantillons d'eau naturels permettent de 
déterminer indirectement le pouvoir complexant des colloïdes et Iigands organiques dissous 
1
 (Y4) et (HY5) sont calculées en tenant compte uniquement des réactions de FEDTA avec Ca2* et Mg*\ 
Les concentrations en (HY1"4) i>l, sont négligeables. 
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naturels et la réactivité de surface globale des particules en suspension. Les résultats de telles 
expériences effectuées dans les estuaires du Rhône et de l'Escaut sont détaillés dans les sections 
suivantes. 
5.2.2 Protocole expérimental 
Les échantillons d'eau prélevés sont partagés en plusieurs aliquotes. Une demi heure 
après le marquage, nous ajoutons aux différents aliquotes des quantités variables d'EDI A. 
Ces expériences ont été effectuées lors des missions Cyril (Mars 1991) et Viviane 
(Novembre 1991) dans l'estuaire du Rhône, et lors de la mission Mari dans l'estuaire de 
l'Escaut. Les quantités ajoutées d'EDTA sont de quelques dixièmes de umoles. 
Des expériences de cinétique de sorption de métaux sur des particules naturelles, avec 
ajout de quantités égales d'EDTA ont été effectuées lors des missions Cyril et Viviane dans 
l'estuaire du Rhône. Ces ajouts ont été effectués 30 min après le marquage également pour des 
échantillons de différentes salinités Les mesures de FDC de ces expériences ainsi que les 
concentrations en EDTA ajoutée sont détaillés dans les tableaux A5.1 et A5.2 en annexe, et 
représentés dans les figures A5.1 et A5.2 en annexe aussi. 
Le comportement cinétique de ces expériences est à priori différent de celui des 
expériences de marquage sans ajout d'EDTA. En effet, pour tous les métaux, exception faite 
du césium, deux processus cinétiques différents sont mis enjeu. Le premier est la cinétique de 
sorption classique de métaux à la surface des particules. Le second est la cinétique de 
complexation des métaux et des cations majeurs par 1"EDTA, Le premier est un processus qui 
tend à accroître les FDC, alors que le deuxième tend à les diminuer. Quatre expériences de 
cinétiques avec ajout d'EDTA ont été effectuées dans le delta du Rhône. Cyril02 et Vivi08, des 
points de référence fluviátiles prélevés en surface, Cyril06GV, un échantillon d'eau de mer 
prélevé à une profondeur de 5m, et Vivil0.2, un échantillon de surface prélevé dans la zone de 
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mélange. 
Dans le cas de l'échantillon Cyril02, les FDC de tous les métaux augmentent jusqu'à 2 
heures de temps de réaction. Entre 2 et 4 heures, les FDC de Zn, Cd et Mn baissent 
respectivement d'un facteur 5, 2 et 1.6 (figure A5.1 en annexe). Entre 4 et 24 heures de temps 
d'incubation, les FDC de ces trois métaux augmentent progressivement et se stabilisent à des 
valeurs du même ordre de grandeur que celles obtenues après 2 heures. Ce comportement ne 
peut pas être expliqué par la combinaison de deux cinétiques sensiblement d'ordre 1 
(d'adsorption et de complexation). Nous pensons que le les mesures de FDC du point 4 heures 
sont fausses pour un problème d'homogénéité des aliquotes. Dans le cas de Co les valeurs de 
FDC augmentent peu au delà de 2 heures de temps d'incubation. 
Dans le cas de réchantillon CyriîOoGV, la cinétique de sorption observée est semblable 
à ceUe obtenue lors de l'expérience de sorption sans ajout d*EDTA (figure A5. ï en annexe). Les 
FDC augmentent fortement jusqu'à 4 heures de temps d'incubation, et continuent à augmenter 
légèrement jusqu'à un temps de 24 heures. Cependant, la valeur de FDC obtenue au bout de 
quatre heures de temps d'incubation est assez stable et les variations observées au delà de ce 
temps d'incubation sont comparables aux erreurs de mesure. 
Pour l'échantillon Vivi08, nous ne disposons pas de mesures pour un temps inférieur 
à 4 heures. Les mesures de FDC obtenues sont constantes pour tous les métaux entre 4 et 8 
heures de temps d'incubation. 
Dans le cas de l'échantillon Vivil0.2, les FDC de Zn, Cd, Mn et Co baissent 
progressivement de 4 à 6 heures de temps d'incubation, puis se stabilisent (figure A.5.2 en 
annexe). 
En conclusion, les expériences de cinétiques de sorption avec ajout dTIDTA ont montré 
un quasi équilibre des FDC des différents métaux au bout de quatre heures de temps 
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d'incubation. Toutes ies mesures de FDC présentées dans les sections suivantes sont relatives 
à un temps d'incubation de 4 heures. 
5.2.3 Résultats des mesures de FDC avec ajout d'EDTA 
Nous présentons les résultats de mesures de FDC des cinq métaux en fonction de la 
concentration en EDTA par les tableaux, en annexe, A5.1 pour la mission Cyril, A5.2 pour la 
mission Viviane et A5 3 pour la mission Mari. 
Lors de la mission Cyril, nous observons effectivement une décroissance des FDC de 
Zn avec l'ajout d'EDTA pour la majorité des échantillons. Cependant, les FDC de Mn, Co et 
Cd ne décroissent avec la concentration en EDTA que pour les échantillons amont d'eau douce 
(Cyril02 et Cyril 08) Les FDC de Cs ne varient pas avec l'ajout d'EDTA pour tous les 
échantillons. Dans l'estuaire, certains échantillons ne montrent une décroissance des FDC de 
Mn et Co que pour ¡es fortes valeurs d'EDTA (Cyril7GVll, Cyril03GV et Cyril04.88), d'autres 
montrent des fluctuations irregulieres des FDC de Co et de Mn (stations Cyril04.40, 
Cyri!07.18 et Cyril04GV), d'autres montrent des fluctuations des FDC de tous les éléments 
(stations CyrilCM 20 et Cyril07.l7) Les mesures de ces derniers échantillons ne sont pas 
traitées. 
Lors de la mission Viviane, les expériences d'ajout d'EDTA ont montré que les FDC de 
Zn décroissent en fonction de la concentration totale en EDTA pour tous les échantillons, 
exception faite de l'échantillon Vivi06 1. où les valeurs de FDC ne varient pour aucun métal en 
fonction de l'ajout d'EDTA Les FDC de Mn, Co et Cd décroissent nettement avec la 
concentration en EDTA pour les échantillons amonts d'eau douce (Viviî et Vivi8), alors qu'ils 
ne baissent pas pour les échantillons saumàtres et salés. Ces résultats confirment ceux obtenus 
précédemment lors de la mission Cyril 
Lors de la mission Mari, comme pour les échantillons bruts, les limites de détection lors 
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du comptage du filtre sont atteintes pour Cd, Mn et Zn. Les FDC de Cs ne varient pas avec la 
concentration en EDTA, comme les résultats des deux premières missions. Cependant, les FDC 
de Co baissent légèrement avec la concentration en EDTA pour les échantillons Mari3, Mari4, 
MariîO et Marill. 
Ces différences entre les comportement des différents métaux peuvent en grande partie 
être expliquées. Reprenons l'expression des FDC en fonction de l'activité ionique de PEDTA: 
FDCM - ******
 i 5 3 . 
Notons bien que si (k'(M) + KL^.L^) est très grand par rapport à (ßo^.(Y4") + 
ßj^-CHY3")) , aucune variation des FDC en fonction de la quantité d*EDTA ajoutée n'est 
observée. Dans le cas contraire, l'effet du terme (k'(M) + KL^.L^) est insignifiant par rapport 
aux erreurs de mesure de FDC. Dans les deux cas, il est impossible d'estimer le pouvoir 
complexant des colloïdes et autres ligands dissous KL^.L^ grâce à la technique d'ajout 
d'EDI A. Donc le paramètre (^0(M) (Y*-) + ß i(M).(HY^)) doit être du même ordre de grandeur 
que (k'(M) + K L ^ L ^ , ni trop grand, ni trop petit. De plus, si K'(M) est très grand par rapport 
à K l ^ . L ^ on ne pourra pas mesurer KL^.L^. 
Comme iî n'existe pas de valeur qui convienne à tous les métaux, le choix de la 
concentration d*EDTA à ajouter est très difficile. Les concentrations utilisées dans notre étude 
conviennent à Zn, mais elles ne sont pas toujours adéquates pour les autres métaux. 
En tenant compte de la complexation de 1*EDTA par les cations majeurs Ca++ et Mg^, 
et pour une concentration totale ajoutée d"EDTA de 1 umole.l"1, nous calculons le terme 
(PWM) (Y4") + PKMVÍHY*")) pour de l'eau de fleuve et de l'eau de mer (tableau 5.2). Nous 
supposons que toutes les réactions ont atteint leurs équilibres. 
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Tableau 5.2 : Comparaison des pouvoirs complexant de l'EDTA à Immole/1 ({§om.Çi*') + 
ßi^ .CHY5"))) et des anions majeurs (k'ßd)) vis-à-vis des métaux étudiés dans Veau de fleuve 
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Dans le cas du zinc, le pouvoir complexant de l'EDTA à IO"6 M est nettement plus élevé 
que le pouvoir complexant des ions chlorures et sulfates k'(Zn) Le fait que les FDC de Zn 
décroissent avec l'ajout d'EDTA pour la majorité des échantillons montre que le terme 
(Poc&i) (Y4") + PHZIU-ÎHY*")) est du même ordre de grandeur, sinon plus grand que le pouvoir 
complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous Kl(Zn).L(Zn). 
Les mêmes remarques peuvent être formulées pour le cadmium pour les échantillons 
d'eau douce. Par contre, l'effet de l'EDTA est nettement moins important que celui des 
chlorures et sulfates, et est masqué pour les échantillons salés (tableau 5.2). Ceci explique le 
fait que les FDC de Cd ne varient pas avec l'ajout d'EDTA pour les échantillons marins et 
saumâtres. Des ajouts de plus grandes quantités d'EDTA (de Tordre de 10"5 M) devrait être 
adoptés pour avoir des variations significatives des FDC de ce métal dans ces zones, mais dans 
ce cas les limites de détection peuvent être atteinte lors du comptage du filtre, et les FDC ne 
sont plus mesurables. De plus on risque toujours d'avoir k'(M) » K l ^ . L ^ . 
Dans le cas du manganèse, l'effet sur les FDC de la complexation par l'EDTA n'est pas 
significatif (tableau 5.2). Les variations provoquées par les concentrations d'EDTA utilisées 
dans ce travail sont inférieures aux erreurs de mesure. Des quantités beaucoup plus grandes (de 
l'ordre de 10"4 M) devrait être ajoutées pour avoir des variations significatives des FDC. Par 
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ailleurs, la décroissance des FDC de ce métal avec la concentration en EDTA, observée pour 
certains échantillons n'est pas justifiée par les ajouts drEDTA effectués. Remarquons aussi que 
les profils de variation des FDC de ce métal avec l'EDTA montrent souvent des fluctuations. 
Celles-ci sont en partie dues aux importantes erreurs de mesure des FDC de Mn. 
Dans le cas du cobalt, le pouvoir complexant de l'EDI A à une concentration totale de 
10"*M, ß(Co) (Y4') est nettement plus élevé que le pouvoir complexant des chlorures et sulfates 
k'(Co) (tableau 5.2). Cependant, le fait que les FDC de ce métal ne décroissent pas 
systématiquement avec l'ajout d'EDTA peut être engendré par deux facteurs. Le premier est 
que le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous K L ^ . L ^ est très 
grand par rapport à ßiCo) (Y*"). Le deuxième est que la réaction de l'EDTA avec Co est très 
lente et nécessite plus de 4 heures de temps de réaction. Les problèmes de cinétique seront 
étudiés dans la section 5.2.4. 
5.2.4 Importance des cinétiques de complexation des métaux par l'EDTA 
Les constantes de complexation données par le tableau 5.1 sont estimées pour des 
réactions en équilibre. Ces réactions sont-elles suffisamment rapides pour atteindre l'équilibre 
au bout de 4 heures de temps d'incubation? 
La réaction d'un métal M avec l'EDTA notée Y peut être décomposée en une réaction 
de coordination à la sphère externe de l'ion métallique et d'une réaction plus lente de perte de 
molécule d'eau à la sphère interne (Hering et Morel, 1990): 
m.Hp\~Y - M C W r ^ V M*^ (5*4) 
Les cinétiques des réactions de complexation des métaux avec l'EDTA peuvent être 
décrites par des vitesses de réaction du deuxième ordre, où pour simplifier, les H20 liés à M 
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ne sont pas mentionnés (Hering et Morel, 1988b)1. 
^ p l - Jfr . (M) . M - Ifc. (MV]
 (5.5) 
avec: 
Etant donné que les constantes de complexation des métaux avec l'EDTA ß0 sont très 
grandes (tableau 5 1), il en résulte que les constantes k2 sont très faibles par rapport à kf 
La vitesse de réaction de l'EDTA avec M (kf en M"1.s"1) s'écrit en fonction de la 
constante de coordination à la sphère externe de l'ion métallique KQS et de la constante de 
réaction au niveau de la sphère interne kH20(M) (taux de perte d'une molécule d'eau du 
composé intermédiaire formé) 
H**) • Kos • * V M (5.7) 
La formation du complexe à la sphère externe est rapide et est essentiellement contrôlée 
par des processus du type physique (diffusion, forces électrostatique) (Margerum et al., 1978). 
Les taux de perte d'une molécule d'eau par les cations métalliques utilisés (Cd, Zn, Mn, Co, Ca 
et Mg) ont été listées par Margerum et al. (1978). Ces auteurs ont montré que îog(kH20) est en 
corrélation linéaire négative avec le rapport Z/r¡, où Z est la charge de l'ion métallique et r¡ est 
le rayon ionique du métal Morel et Hering (1993) ont montré qu'il existe une corrélation 
linéaire positive entre log(kiH>TA) et iogik^o) pour des métaux bivalents. 
Dans les eaux naturelles et dans le cas d'une concentration ajoutée en EDTA de 10 M, 
la quasi totalité de l'EDTA est complexée par les ions calcium, étant donné que la concentration 
en Ca~ est au moins 1000 fois plus grande que celle de l'EDTA (Spencer, 1958; Sunda, 1984; 
M(H20)5—Y est noté MY pour les équations suivantes. 
Chapitre 5, pagel 53 
Complexation des métaux par les colloïdes naturels dans les estuaires 
Duursma et Dawson, 1981). Donc la complexation des métaux par 1"EDTA est en réalité une 
réaction d'échange d'ions: 
Cë-Y * M* - M-Y * Ca2- (5.8) 
Kuempel et Schapp (1968), d'après Margerum et al. (1978), ont mesuré la vitesse de 
réaction de la réaction (5.8) pour Cd et ont estimé une constante de cinétique de réaction k'f 
de 2 3 K^M-'S-1. 
Dans le cas où la concentration totale en EDTA est beaucoup plus grande que la 
concentration en métal (ce qui est le cas de Cd, Zn, Co et Mn), la cinétique de la réaction (5.8) 
s'écrit: 
- ^ d T " " " * * * • k;.[Ca-Y].m (5.9) 
[M]o, étant la concentration en métal libre avant ajout d'EDI A, la concentration de 
métal non complexé [M] est calculée en fonction du temps de réaction t par l'intégration de 
l'équation (5.9). 
m " Mo • a^'10**1' (5.10) 
Nous définissons le temps de demi-réaction t 0 5 comme étant le temps nécessaire pour 
que la moitié de îa quantité de métal de départ réagisse avec 1*EDTA, soit: 
Dans le cas d'une concentration totale ajoutée düDTA de 10"6 M, le temps de demi 
réaction T0 5 vaut approximativement 0.8 heures dans le cas de Cd. Donc l'échelle de temps 
de 4 heures utilisée lors des expériences de marquage est suffisante pour que la réaction de 
complexation de Cd avec l'EDTA ajoutée atteignent un état proche de l'équilibre. 
La réaction (5.8) peut être décomposée en une réaction de dissociation du composé 
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CaY ensuite en une réaction de formation de MY. Pour un ajout d'un mélange de métaux à une 
solution d'eau naturelle les cinétiques des réactions (5.8) pour chaque métal différent par la 
vitesse de formation de MY. Les constantes de ces cinétiques sont exprimées par le principe 
d'Eigen (soit k^M) = Kw * kfi20(M)), Margerum et al. (1978) et Hering et Morel (1990) 
donnent des valeurs de k ^ C d ) , k ^ Z n ) et k ^ C o ) respectivement de 10*1, 10s * et 106. 
Nous en déduisons que la cinétique de réaction de Zn avec lTïDTA peut être du même ordre 
de grandeur que celle de Cd et est donc acceptable, alors que celle de Co est beaucoup plus 
lente (d'un facteur 100). ce qui explique le fait que les FDC de Co ne décroissent pas avec 
l'ajout dTEDTA au bout de 4 heures de temps d'incubation. 
En conclusion, le temps d'incubation de 4 heures adopté pour les expériences de mesure 
de FDC, est suffisant pour que les réactions de complexation de Cd, et Zn avec 1"EDTA, aux 
concentrations usuelles, se rapprochent de l'équilibre. Dans ce cas l'hypothèse de réactions en 
équilibre effectuée dans la section précédente est valable. Dans le cas de Co, les cinétiques de 
réaction avec l'EDTA sont très ¡entes 
Dans les sections suivantes nous présentons les pouvoirs complexants des colloïdes et 
des ligands organiques dissous vis-à-vis de Zn et Cd, tels que nous les avons mesurés par ajout 
d'EDTA. Ceci nous permet d'effectuer des spéciations de ces deux métaux entre les phases 
vraiment dissoute, particulaire et colloïdale ou dissoute organique. 
53 Partition des métaux entre les phases vraiment dissoute (inorganique), 
colloïdale (organique dissoute) et particuiaire 
L'utilisation du modèle de complexation de surface pour la description de la sorption 
des métaux sur les particules solides lors de l'interprétation des résultats des expériences d'ajout 
d'EDTA permet d'estimer la réactivité de surface des particules Ks^ .Ns^ et le pouvoir 
complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous naturels K1(M).L<M). 
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5.3.1 Méthode de calcul 
Dans îe cas de réaction en équilibre, l'expression des FDC est donnée par l'expression 
(5.3). H est alors possible de réécrire autrement cette équation en exprimant (YH3") en fonction 
de (Y4") 
FDC(M) Ksmmm l K*w** ( ' 
K,,! est la constante de protonation de l'EDTA (log(K,„) — l i a activité ionique nulle). 
L'activité ionique de l'EDTA est conditionnée par les réactions de complexation avec Ca et Mg. 
Elle est exprimée en fonction de la concentration totale ajoutée [YJ et des constantes de 
complexation de Ca et Mg avec l'EDTA par: 
(Y*-) . !_y
 i 5 1 3 x 
Pour chaque échantillon, nous disposons de n couples (1/FDC¡(M), (Y4")^, les 
paramètres Ks(M).Ns(M) et (k'(M) + KL^.L^,,) sont calculés par une régression linéaire. 
Les mesures de FDC sont faites avec des erreurs plus ou moins importantes, qui sont 
calculées en fonction des erreurs de comptage et des erreurs de mesure de poids des filtres. 
Pour chaque mesure de FDC nous calculons FDCjOMTL^  et FOC^M)^, nous utilisons ensuite 
une distribution uniforme pour tirer pour chaque échantillons i une valeur de FDC¡(M) 
comprise chacune entre FDCjOvl)^ et F D Q M ) ^ . Nous effectuons N^ tirages de n couples 
(FDQ(M), (Y*~}X pour lesquels nous calculons les paramètres de la régression. Nous obtenons 
ainsi N^ valeurs de paramètres optimaux, qui serviront à calculer la valeur moyenne et les 
bornes supérieure et inférieure de chaque paramètre. Le nombre N,^ est suffisamment grand 
pour que les variations des valeurs moyennes, minimales et maximales des paramètres de la 
régression entre deux itérations deviennent négligeables. Nous déterminons ensuite la réactivité 
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de surface des particules Ks^.Ns^ et le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands 
organiques dissous KL^-L^ ainsi que les erreurs relatives maximales des deux paramètres. Les 
figures A.5.3, en annexe, sont une illustration des résultats de la méthode de calcul utilisée. 
5.3.2 Partition du Zinc entre les phases vraiment dissoute (inorganique), colloïdale 
(organique dissoute) et particulaire dans l'estuaire du Rhône 
Les expériences d'ajout d'EDTA ont montré une décroissance des FDC pour la majorité 
des échantillons Nous calculons par la méthode présentée dans la section 5.3.1 le pouvoir 
complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous vis-à-vis de ce métal Kl^.L^ et 
la réactivité de surface des particules Ks(Zn).Ns(Zn). 
Le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous vis-à-vis de Zn 
varie entre 0.5 et 270 dans l'estuaire du Rhône. Nous rappelons que pour un ajout d'EDTA 
total de luM, le pouvoir complexant de Î*EDTA ß(Zn).(Y4") vaut 1.01 103 dans le fleuve du 
Rhône et 39.2 pour l'eau de mer. Cependant le pouvoir complexant des anions majeurs varie 
de 2.37 à 7.02. Nous vérifions ainsi que les termes du dénominateur de l'équation (5.3) sont du 
même ordre de grandeur ce qui explique la décroissance des FDC avec l'ajout d'EDTA 
observée pour la majorité des échantillons. 
Dans le cas de l'échantillon Vi vi 5.1, le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands 
organiques dissous est très faible comparé à (k'(Zn) + ß^iY4")), alors que dans le cas des 
échantillons Cyril4.20m, Cyril4.88m et Vivió 1, les limites de détection sont atteintes lors du 
comptage des filtres. 
Le pouvoir complexant des sites de surface particulaire vis-à-vis d'un métal M peut être 
calculé par le produit entre la réactivité de surface des particules Ks^.Ns^ (en I.kg"1) et la 
concentration en MES (en kgJ"1). Nous calculons dans le cas de Zn ce produit et nous le 
comparons au pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous naturels. La 
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figure 5.1 représente la variation du logarithme du pouvoir complexant des colloïdes et des 
ligands organiques dissous en fonction de celui des groupements de surface des particules. 
Nous notons que le pouvoir complexant des colloïdes et des îigands organiques dissous est 
dans la plupart des cas plus grand que celui des particules. Par ailleurs, il existe une relation 
positive entre les deux pouvoirs, indiquant que les échantillons ayant des particules très 
réactives vis-à-vis de Zn ont également des colloïdes et ligands organiques dissous très réactifs 
(et vis versa). Ce résultat est en accord avec ceux de Gschwend et Wu (1985) qui montrent que 
la nature et composition des particules et des colloïdes naturels sont semblables. 
Dans l'estuaire du Rhône, et pour les deux missions, les réactivités de surface des 
particules naturelles Ks(Zn).Ns(Zll) dans la zone fluviale sont plus grandes (d'un facteur 10 en 
moyenne) que celles dans les zones estuariennes et marines (figure A5.4 en annexe), ce résultat 
montre que les particules fluviátiles sont globalement plus réactives vis-à-vis de Zn que les 
particules marines. 
Le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous KI(Zn).L(Zn) des 
échantillons fluviaux est plus grand que dans le reste de l'estuaire d'un facteur supérieur à 10. 
Comme il est difficile de dissocier les deux composantes de ce produit, ce résultat peut montrer 
que les colloïdes (ligands organiques) fluviaux sont plus réactifs que les colloïdes (ligands 
organiques) marins. Ou bien, il peut être dû au feit que l'eau de fleuve contient plus de colloïdes 
(ligands organiques) que l'eau de mer. Ce dernier résultat a été mis en évidence par des 
expériences de titrage acide/base qui ont montré que le pouvoir tampon de l'eau de fleuve filtrée 
est 5 fois plus élevé que celui de l'eau de mer2, après élimination des carbonates et des 
bicarbonates. Par ailleurs, Ks(Zn).Ns(Zn) et Kl(Zn).L(Zo) ne montrent aucune tendance régulière de 
variation avec respectivement COP et COD, (figures A5.5 en annexe), indiquant encore une 
fois que les mesures de COP et de COD sont insuffisantes pour caractériser l'effet de la matière 
2 
Ces expériences ont été effectués dans le cadre de cette thèse mais nous avons jugés qu'il était inutile de présenter les 
détails expérimentaux. 
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Figure 5.1: Variation du pouvoir complexant des colloïdes et ligands organiques dissous 
en fonction du pouvoir complexant des particules vis-à-vis de Zn dans l'estuaire 
du Rhône (missions Mars et Novembre 1991) 
O 
0 0,5 1 
log(Ks.Ns. MES) 
2.5 
CouiplexatioD des métaux par les colloïdes naturels dans les estuaires 
organique sur le transfert des métaux dans le milieu naturel. 
La connaissance des paramètres Ks(ZB).Ns(Zn) et Kl(Zn).Ns(Zn), nous permet d'effectuer 
pour chaque échantillon une spéciation précise de ce métal entre les phases vraiment dissoute 
(composés inorganiques dissous), colloïdale ( colloïdes minéraux et organiques, et ligands 
organiques dissous) et particulaire (particules de taille> 0.4um). Nous utilisons un modèle basé 
sur la technique MINEQL pour résoudre l'équilibre: 
Zn- * S - ZnS 
Zn- * L ~ Zn-L 
Zn- * OH~ ZnOH* 
Zn- * SO¡ + ZnS04 
Zn- * C/- - ZnCi* 
Zn- * 2 a - » Znd2 
Zn- • 3 a - - ZnCÍ¡ 
Zn- * A Cl- * Zn&l 
Les résultats des calculs des fractions vraiment dissoute (inorganique), colloïdale ou 
organique dissoute et particulaire sont présentés par les figures en annexe A5.6 respectivement 
pour les missions Cyril et Viviane. 
La fraction de Zn liée aux anions majeurs varie de 0.8 à 5,7% pour l'eau douce de fleuve 
et de 10 à 91.8% dans le reste de l'estuaire. La fraction de Zn lié aux autres ligands organiques 
dissous et colloïdes naturels varie entre 26.1 et 98% pour l'eau douce de fleuve et entre 0 et 
85% pour les échantillons estuariens. La fraction particulaire de métaux varie pour les 
échantillons d'eau douce de 1.1 à 73% et pour l'eau prélevée dans la zone estuarienne de 0.3 
à 19%. 
(ZnS) - Ks^Ns^ . MES . (Zn-) 
(Zn-L) - W ^ . (Zn-) 
(ZnOhT) - 105 . (Zn-) . (OHj 
(ZnSOJ - 239.9 , (Zn") . (80^ 
(ZnCI<) . 2.7 , (Zn-) . (CO 
(ZnCL) - 4.1 . (Zo") . (CI? 
(ZnCQ - Z2 . (Zn-) . (Clf 
(ZoQS - 16 . (Zn-) . (C/)4 
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5.3.3 Spéciation du cadmium entre les phases vraiment dissoute (inorganique), colloïdale 
(organique dissoute) et particulate dans le Rhône 
Les résultats des expériences d'ajout d*EDTA ont montré une décroissance des 
FDC(Cd) avec la concentration en EDTA uniquement pour les échantillons fluviaux du Rhône. 
Nous calculons de la même façon que pour Zn, le pouvoir complexant des colloïdes et des 
ligands organiques dissous vis-à-vis du cadmium Kl(Cd).L(Cd) et la réactivité de surface des 
particules Ks(Cd).Ns,rd, pour les échantillons prélevés dans l'eau douce du Rhône (Cyril02, 
Cyril08, VivianeOl et ViviOS). 
Le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous, KÎ(Cd),L(Cd) varie 
de 2 à 1200, alors que la réactivité de surface des particules Ks(Cd).Ns(Cd) varie de 1,3 ÎO4 à 8.2 
îOM.kg-'OableauSJ) 
Dans le cas de tous les autres échantillons, le pouvoir complexant de ITïDTA ajoutée 
P(Cd)-(Y*~) est très faible par rapport aux pouvoir complexant des ligands dissous (inorganiques, 
organiques et colloidaus minéraux) calcule par (k'(Cd) + Kl(Cd,.L{Cd)). La complexation du Cd 
par les chlorures en mer contribue beaucoup à l'augmentation de ce dernier terme. Des 
quantités d"EDTA plus importantes devraient être ajoutées pour avoir une variation significative 
des FDC de ces échantillons 
Nous calculons le pouvoir complexant des sites de surface particulaire vis-à-vis de Cd 
(Ks^.Ns^-MES) Ce paramètre est toujours inférieur â Kl(Cd).L(Cd) et varie de 1 à Î31.2 pour 
les échantillons d'eau du Rhône 
Nous utilisons le même modèle que pour Zn pour déterminer une spéciation du Cd entre 
les phases vraiment dissoute (inorganique), colloïdale (organique dissoute) et particulaire et 
pour résoudre l'équilibre 
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Cd~ * S ~ Cd~S (Cd-S) - Ksm.Nslañ . MES . (Crf") 
Cd- * L ~Cd-L (Cd-L) - td^L^ . (Cd-) 
Cd" * Cl * CdCI' (CdClj - 95.5 (Cd-) . (Of-) 
Cd- * 2 « - * CeOj (Ccfay - 398.1 (Ccf*^  . [CI? 
Cd- * 3 a - - CcfGÇ (CdCQ - 251.1 (Cd-) . (C/)8 
Cd- * 4 C/- * Cda; (CdCtd - 50.1 (Cd**) . (C/-)4 
Cd** * SO; * CdS04 (CdSCg - 288.4 (Cd-) . (S0^ 
La fraction de Cd complexée par les chlorures et sulfates varie de 0.2 à 41% dans l'eau 
du Rhône. La fraction de Cd liée aux ligands organiques dissous et colloïdes naturels varie de 
40.4 à 89.8%. Cependant, la fraction particulaire de Cd varie de 10 à 37% (figure A5.6.C en 
annexe). 
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5.4 Conclusion 
Au cours de cette étude nous avons montré qu'il existe une relation positive entre les 
pouvoirs complexants des particules en suspension et ceux des colloïdes et ligands organiques 
dissous vis-à-vis de Zn. Nous avons aussi montré que la fraction de métaux complexés par des 
ligands organiques dissous ou adsorbes à la surface des colloïdes estuariens est très importante. 
Cette fraction peut atteindre 98% dans le cas de Zn et 90% pour Cd. 
Le transport des métaux dans le milieu naturel est étroitement lié à la nature et à la 
quantité des composés organiques dissous et colloïdaux. Ces produits ont une composition très 
complexe (Sigleo et al., 1982), et il n'existe actuellement aucune méthode directe pour mesurer 
leur concentration dans le milieu aquatique naturel. 
Les études rapportées dans la littérature se sont limitées à des mesures de spéciation de 
métaux entre la phase vraiment dissoute (inorganique) et la phase colloïdale ou organique 
dissoute (Bruland, 1989, 1992; Baskaran et al., 1992). La méthode utilisée dans notre étude 
permet d'une part de donner un ordre de grandeur du pouvoir complexant des colloïdes et des 
ligands organiques dissous vis-à-vis des métaux étudiés. Un tel paramètre a une importance 
capitale dans la modélisation des transfert de métaux dans le milieu aquatique naturel. D'autre 
part, la méthode permet d'accéder à un autre paramètre aussi important que le premier, qui est 
la réactivité globale des particules naturelles vis-à des métaux. 
La méthode utilisée dans ce travail peut être généralisée pour d'autres métaux, tels que 
Mn et Co, en utilisant un ligand autre que 1"EDTA ayant une constante de complexation plus 
élevée pour le premier, et ayant une cinétique de réaction plus rapide avec le deuxième, tel que 
le DTPA (diethylene-trinitrilo-penta-acetic acid). Cependant nous aurons toujours le même 
problème de la détermination de la dose de complexant ajoutée. Chaque métal nécessite alors 
un ajout d'une quantité bien déterminée et un seul ajout ne suffira sans doute pas pour tous les 
métaux. 
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Avec cette méthode on mesure en fait la somme de k^M), (le pouvoir complexant des 
ligands inorganiques) et KJ^.L^ (le pouvoir complexant des colloïdes et autres ligands 
dissous). Dans le cas où Kl^ .L^ est petit par rapport à k'(M), ce qui peut être le cas de Cd, 
il nous est impossible d'estimer le pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques 
dissous. 
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Chapitre 6. 
Effets de la matière organique sur la réactivité de 
surface des particules : Cas de l'alumine. 
6.1. Introduction 
Les particules naturelles ont deux composantes géochimiques principales: la matrice 
minérale (argiles, aluminosilicates, oxydes de fer ou de manganèse, etc..) et la composante 
organique de nature et de composition très variables Ces deux composantes s'associent dans 
la sorption des métaux traces et ont des rôles plus ou moins importants, selon le métal et selon 
leurs abondances relatives, à l'interface eau/particule. Par exemple, Davis (1984) a montré que 
la complexation du Cu:' par la matière organique adsorbée est plus importante que la 
complexation de cet ion par les groupes de surface hydroxyles de particules d'alumine. Alors 
que Young et Harvey (1992) ont étudié ¡'adsorption des métaux sur différents sédiments de lacs 
et ont montré que les proportions de zinc et de cadmium complexés par des groupements de 
surface organiques et minéraux sont comparables. 
Notre objectif est de déterminer l'importance relative de la complexation des métaux 
par la matière organique adsorbée à la surface des particules. Nous avons procédé à des 
expériences de formation de recouvrements organiques à la surface de particules d'alumine dont 
nous nous sommes servis comme adsorbant modèle. 
L'alumine, étant issue d'un traitement thermique à haute température, est quasiment 
inexistante dans les milieux naturels. Cependant, elle est couramment utilisée comme adsorbant 
modèle pour l'étude des mécanismes d'interaction entre les surfaces alumineuses et les ions 
organiques et minéraux (Huang et Stumm, 1973; Davis, 1982; Davis et Kent, 1990), en raison 
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des avantages qu'elle possède par rapport aux autres oxydes et hydroxydes naturels. 
- sa solubilité est faible à pH compris entre 5 et 10, 
- sa structure est stabilisée par le traitement thermique, 
- le point de charge nulle se situe à pH compris entre 6 et 10 ( Huang et Rhoads, 1989; 
Davis et Kent, 1990), ce qui en fait un bon adsorbant des colloïdes naturels spécialement 
organiques ( Lykiema, 1987, Thomas, 1987). 
- comme pour les hydroxydes naturels c'est la chimie du groupement OH qui gouverne 
la réactivité de la surface hydratée (Huang et Stumm, 1973). 
6.2. Propriétés de surface de l'alumine 
L'adsorption de solutés sur les surfaces d'oxydes est affectée par les propriétés physico-
chimiques de la surface. Ces propriétés englobent la composition chimique, la morphologie 
structurale, la distribution de taille des particules, la charge électrique de surface, la surface 
spécifique, la porosité, et la nature et densité des sites de surface (Dzombak et Morel, 1990). 
L'alumine utilisée dans ce travail est une alumine Prolabo en poudre pour polissage de 
qualité très douce. Les particules ont un diamètre maximal de 1.87 um. Les différentes formes 
de l'alumine caractérisées par le spectre de diffraction des rayons X sont par ordre d'importance 
le Corindon, la Gibbsite, la Nordstrandite et la Bayérite. 
Les principales propriétés de cette alumine sont présentées dans le tableau 6.1. 









7 à 8 
Ces mesures ont été effectuées par Gamier J.M. (comm. pers). Le protocole 
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expérimental des méthodes de mesure utilisées est présenté dans Garnier et al. (1991,1993). 
6.2.1. Détermination du pH de charge nulle 
La charge de surface nette d'un oxyde hydraté est établie par des réactions de transfert 
de protons. Au pH de charge nulle (pH^) le nombre de charges dues à H+ est égal à celui des 
charges dues à OH" (Dzornbak et Morel, 1990; Stumm, 1992). D'autres auteurs ont fait 
référence à l'unique point d'intersection de la famille des courbes de titrage acide-base à 
différentes forces ioniques, et l'ont appelé le point d'effet de sel nul (Davis et Kent 1990; Davis 
et Leckie, 1978; Stumm, 1992). 
Nous utilisons la méthode d'ajout de sel pour déterminer le p H ^ (Davis et Leckie, 
1978). Pour des solutions d'eau MQ contenant 1 gl"1 d'Al203 et purifiées de C02 dissous, nous 
ajoutons des quantités différentes de NaN03 à différentes valeurs de pH. Ces expériences sont 
faites dans un vase en verre thermostaté (20°C) et sous bullage d'air ne contenant pas de C02. 
Un ajout de sel à pH inférieur au pH^. entraîne une augmentation du pH, alors qu'un ajout de 
sel à pH supérieur au p H ^ donne une diminution de pH. Nous traçons ces variations de pH 
en fonction du pH d'origine pour toutes les expériences (figure 6.1). Les courbes relatives aux 
différentes forces ioniques montrent l'existence d'un point d'intersection unique qui correspond 
au point à effet de sel nul et qui est peu différent du point de charge nulle. Le p H ^ de 
l'alumine utilisée dans ce travail est estimé expérimentalement à 6.81. 
6.2.2. Charge de surface 
6.2.2.1. Considérations théoriques 
La charge de surface de l'alumine est principalement engendrée par les réactions de 
transfert de protons entre les groupes hydroxyles de surface et la solution. Ces réactions 
comme toutes les réactions de sorption d'ions sur la surface peuvent être décrites par le modèle 
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de la double couche électrique proposé par Stumm (Huang et Stumm, 1973; Dzombak et 
Morel, 1990; Stumm 1992). Le modèle décompose l'interface oxyde/eau en deux couches: une 
couche de surface et une couche diffuse d'ions en solution entourant la surface solide. Les ions 
adsorbes spécifiquement forment la couche de surface alors que tous les ions en solution mais 
entourant la surface solide et non adsorbes de façon spécifique forment la couche diffuse. Ces 
derniers sont supposés avoir une distribution de Gouy-Chapman dans la couche diffuse. 
Figure 6.1 : Détermination du pH(ZPC) de l'alumine par la méthode d'ajout de sel. 
pHO 
pHO : pH de la solution eau MQ + aiunune î g/1 à 0.01 NaN03 
pHl : pH après ajout de sel 
Température - 20°C 
"NaNo3 
0.02M 






La charge de surface nette de l'oxyde est déterminée par les réactions de transfert de 
protons et par les réactions de coordination de surface avec d'autres anions et cations, et est 
donnée par: 
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« - * • l TB - rO T * 2 ( 2 « ^ ) * 2(zA.TAy \ ( 6 1 } 
où F est la constante de Faraday (96485 C.mole '), Z est la valence de l'ion adsorbé,rH 
et TQ,, sont les densités de sorption respectivement de protons et ions hydroxyles (en mole.m% 
et FM et FA sont les densités de sorption de cations et anions spécifiquement adsorbes. 
D'après la théorie de Gouy-Chapman (pour un electrolyte symétrique de valence Z), la 
densité de charge de surface (a, en Cm1) est reliée au potentiel de surface (Y, en volts) par: 
o - (SÄTee^ . 103)1 . sinh(-?££) (6.2) 
où R est la constante molaire des gaz parfaits (8.314 J.mole !.K '), T est la température 
absolue (en °K), e est la constante diélectrique de l'eau (sans dimensions), e0 est la permittivité 
du vide (8.854 10 p- C.V. m1), et c est la molarité de l'électrolyte. Pour les faibles valeurs de 
Y, l'équation (6.2) peut être linéarisée et devient; 
° - e e0 * f (6.3) 
où l'épaisseur de la double couche 1/k (en mètres) est définie par: 
.2 2 F 2 / . 103 
où I est la force ionique de la solution (en mole.!"1). 
A T=20°C (T=293.15 °K), la constante diélectrique de l'eau vaut 80 et les équations 




 ràah(19.8 Z1f) (6-5) 
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a - 2.33 I1 * ( 6 - 6 ) 
Nous rappelons que a est en Cm2, c et I sont en mole.l', et ty est en volts. 
6.2.2.2. Protocole expérimental 
Le titrage acide base des sites de surface est une méthode largement réputée dans la 
littérature et est utilisée pour estimer la charge de surface des particules solides ainsi que les 
constantes d'acidité et de basicité de surface de l'oxyde étudié (Lyklema, 1987; Davis et Kent, 
1990, Dzombak et Morel, 1990, Stumm, 1992). 
Les expériences de titrage sont effectuée sur des solutions contenant lg.l! d'Al20} et 
à température constante dans un vase en verre thermostaté. L'alumine utilisée est purifiée par 
lavage avec de l'eau MQ et est brûlée à 450°C pour éliminer les composés organiques, ensuite 
elle est mise en solution sous vide. Nous commençons l'essai avec une acidification de 
l'échantillon jusqu'à un pH de 3.5 avec bullage d'air purifié (ne contenant pas de C02) dans la 
solution. Nous utilisons pour l'acidification une solution HN03 Titrisol à IN. L'air de bullage 
est purifié par passage dans des solutions de BaCL (5N) et eau MQ, l'air est ensuite séché par 
le contact de cristaux de CaClj. Le bullage dans la solution à titrer est effectué durant une heure 
afin d'éliminer le maximum de CO, dissous. Après acidification, nous arrêtons le bullage dans 
la solution et nous continuons le bullage au dessus de la solution dans le vase thermostaté. 
Nous procédons à la titration par ajout d'une solution NaOH Titrisol, 0.02N ultrapure. Après 
chaque ajout de base, nous attendons le rétablissement de l'équilibre chimique pendant 10 min. 
Les ajouts d'acide et de base sont effectués par deux burettes automatiques à haute précision 
pilotées par un ordinateur. L'acquisition des données est également faite automatiquement par 
ordinateur permettant ainsi des acquisitions à faibles intervalles de temps réduisant les erreurs 
de lecture. 
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Ces expériences ont été effectuées pour différentes forces ioniques (0.01N, 0.03N, 
0.1N, 0.5N 0,7N et IN). La force ionique a été variée par ajout de NaNO,. Toutes les 
expériences dont on présentera les résultats dans ce chapitre ont été effectuées à une 
température de 20°C. Certains essais ont été effectués pour des températures différentes (5, 10 
et 30°C), nous n'avons pas noté de variations significatives du nombre de protons échangés en 
fonction de la température. 
Chaque expérience de titrage est précédée d'un titrage à blanc (eau MQ pure) 
permettant d'évaluer la qualité de la solution de NaOH titrante utilisée, étant donné que les 
solutions fortement basiques ne sont pas à l'abri de l'effet du C02 de l'air. Ainsi nous 
déterminons pour chaque ajout le nombre exact d'ions OH effectivement consommés en 
fonction du volume de base ajouté. 
6.2.2.3. Transfert de protons à l'interface solide/liquide et charge de surface 
Pour toutes les expériences de titrage effectuées, nous calculons, pour chaque valeur 
de pH donnée, le nombre d'ions OH, par unité de masse de suspensions, qui ont servis à 
neutraliser un proton fixé à l'interface alumine/eau à pH 4. Ce nombre correspond au nombre 
de protons transférés à la surface de l'alumine entre un pH de 4 et la valeur de pH donnée. Il 
est donné par: 
NtjjpHj) - KVjpnj)-v¿4j))(faEim - ívtpHjyvjAj»^ . -± (6.7) 
Ns„ est donné en mole.kg1, m est la masse de suspensions titrées en kg,Vb(pHJ) est le 
volume en litre de la solution de base ajouté pour atteindre la valeur de pH donnée pour chaque 
valeur de force ionique, N„ est la molarité de la base utilisée pour la titrage, l'indice alumine fait 
référence aux expériences de titration de solutions contenant des particules d'alumine, et l'indice 
blanc est relatif aux essais de titrage d'eau MQ pure. 
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Nous représentons par la figure (6.2) l'évolution du nombre de protons transférés en 
fonction du pH pour les différentes valeurs de force ionique. Toutes les courbes montrent la 
même évolution; le nombre de protons échangés à l'interface croît rapidement entre pH=4 et 
pH=6 (de 0.12 mole.kg;1 pour I=1N), et augmente un peu moins entre pH=6 et pH=8 (de 0.08 
mole.kg"1 pour I=1N) et croit rapidement au delà de pH=8 (de 0.18 mole.kg"1 pour I=1N). Par 
ailleurs le nombre molaire total de protons transférés entre pH 4 et 10 est peu variable en 
fonction de la force ionique du milieu et ce pour des forces ioniques comprises entre 0.1N et 
IN. La concentration de protons transférés à l'interface vaut approximativement 0.37 mole par 
kg d'AlA. 
Figure 6.2: Transfert de proton à l'interface alumine/eau lors des 
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Pour les expériences avec des faibles forces ioniques (0.01N et 0.03N), moins de 
protons ont été transférés entre pH=4 et pH=10 (0.28 mole.kgr1). Les mesures de pH de cette 
gamme de force tonique sont peu stables pour les valeurs de pH voisines de 7. En effet, la 
présence de plus grandes concentrations d'ions en solution fragilise la liaison des protons avec 
les groupements de surface à l'interface eau/alumine et augmente les transfert de protons à 
l'interface dans le cas de fortes activités ioniques. Ce qui explique ie fait que la désorption de 
protons est plus faible pour les forces ioniques faibles. 
Les expériences de titrage acide/base sont la méthode de mesure de charge de surface 
la plus communément utilisée (Dzombak et Morel, 1990; Davis et Kent, 1990; Stumm, 1993). 
La charge de surface dans ce cas est accessible par l'estimation de la quantité d'ions fT et OH" 
qui sont liés à la surface solide: 
Qp - {»AI-OS^- i-M-Ol (6.8) 
Qp est la concentration protonique de surface (en mole.kg1) accumulée à l'interface et 
les accolades indiquent ia concentration en mole. kg1. 
A chaque point de la courbe de titrage, la concentration protonique de surface est égale 
à la concentration initiale (pH=4) de laquelle nous retranchons le nombre de H* neutralisés à 
l'interface par unité de masse de suspension: 
Q/pH) . Q¿A)~N.,fpH) (6.9) 
Au pH de charge nulle nous obtenons: 
ß ^ z p c ) - ° - Q¿V-X*dpBm;) (6.10) 
En combinant les équations (6.9) et (6.10) nous obtenons une expression de la 
concentration protonique de surface en fonction de la quantité de protons transférés: 
QJpB) - mjlpH^-NMjpH) (6.11) 
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Qp peut être convertie en charge de surface totale nette en C.nr2 par: 
s s ( 6 1 2) 
où F est Sa constante de Faraday (F=96485 C.mole ') et S est la surface spécifique 
(S^öJKPmMcg1) . 
Nous calculons la charge de surface pour les différentes forces ioniques en fonction du 
pH, Les résultats sont représentés par la figure (6.3). La charge de surface est positive pour les 
faibles valeurs de pH (0=0.32 Cm2 pour 1=1 N et pH=4), et est négative pour les hautes 
valeurs de pH (o=-0 46 Cm2 pour I=1N et pH=10). Notons bien que la charge de surface n'est 
pas très faible, et donc nous utilisons l'équation non linéarisée (6.5) pour calculer le potentiel 
électrique de surface T en volts 







S = 46.7 m2/g 
T = 20°C 
0 
pH 
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6.2.2.4. Constantes d'acidité de surface 
Les réactions de protonation des surfaces des oxides sont couramment représentées 
par (Huang et Stumm, 1973; Davis et Leckie, 1978, 1980, Balistrieri et Murray, 1981, 
Hiemstra et al., 1989a, 1989b; Sprycha, 1989, Dzombak et Morel, 1990; Stumm, 1992, 1993, 
Kanungo, 1994; etc.): 
*AJ-OH¡ - 'Al-OH * F* Zf (6.13) 
mAJ-OH ~ *A1~0~ * ff' Kg (6.14) 
¥^m sont les constantes d'acidité de surface en mole.l•'. Les lois d'action de masse 
correspondant aux réactions (6.13) et (6.14) sont: 
K
*J • — (6.15) 
où [X] représente la concentration et (X) représente l'activité. Dans ce qui suivra nous 
supposons que la perte de protons ne modifie pas les coefficients d'activité de surface des 
particules d'alumine. 
Les constantes d'acidité apparentes englobent les effets de charge et dépendent du 
potentiel électrique de la surface Une énergie supîémentaire est nécessaire pour déplacer les 
ions désorbés de la surface à travers le potentiel électrique près de la surface. Si la charge de 
surface est positive, il est difficile d'adsorber les protons. Par contre, si la charge de surface est 
négative il est difficile de les désorber. 
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Il est impossible de séparer pratiquement les énergies des réactions chimiques à la 
surface (spécifiques) de celles des forces de repulsion ou d'attraction électriques (non 
spécifiques) (Sposito, 1992). Cependant plusieurs auteurs les ont séparées théoriquement 
moyennant certaines hypothèses afin d'accéder à des constantes d'équilibre chimique de surface 
intrinsèques rendant compte des réactions spécifiques et ne dépendant pas de la charge de 
surface des particules (Dzombak et Morel, 1990). En séparant les interactions spécifiques et 
non spécifiques, les équations (6.15) et (6.16) donnent: 
KX . r ^ e x p i ^ - )
 ( 6 J 7 ) 
K5 . C ^ ) (6.18) 
Notons bien que pour pH^, if est nul et nous avons autant de protons que 
d'hydroxydes liés à la surface, et en combinant les équations (6.15), (6.16), (6 17) et (6.18) 
nous obtenons. 
[ l o g i O * logera) ] (6.19) 
Connaissant le potentiel à la surface et p H ^ , nous aboutissons à un système à 7 
inconnues (les constantes d'acidité intrinsèques et apparentes et les concentrations des 
différentes espèces de surface) et 5 équations (6.15, 6.16, 6.17, 6.18 et 6.19). Deux équations 
supplémentaires peuvent être obtenues par les relations de conservation de la masse: 
Hjgj. - [H1-IOH1*[*AI-OH£-[»AI-O-] (6.20) 
[-AI-OHljgj. - [»Al-OHà • [*AI-OH] * [»AI-OI (6.21) 
Nous avons utilisé la méthode de Huang et Stumm (1973) pour résoudre le système 
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d'équations et estimer les constantes d'acidité intrinsèques des particules d'Al203 utilisées. H a 
été impossible de calculer ces constantes par cette méthode. Nous pensons que les processus 
de dissolution de l'alumine, ayant lieu essentiellement aux faibles valeurs de pH, sont importants 
durant les expériences de titrage effectuées (Thomas, 1987). Notons que les expériences de 
titration de Huang et Stumm (1973) ont été faite rapidement, (quelques minutes), alors que 
celles que nous avons effectué durent 6 heures en moyenne, d'où nous avons une plus grande 
influence de la dissolution de l'alumine. Cependant les mesures de protons transférés à 
l'interface alumine/eau entre pH 4 et pH 10 sont reproductibles. Ce qui montre que les 
processus de dissolution de l'alumine dans les conditions expérimentales des titrations 
effectuées sont reproductibles. L'inter-comparaison des résultats de ces séries d'expériences 
reste donc justifiée bien que la dissolution de l'alumine n'ait pas pu être évitée. 
6.3. Effet de la matière organique adsorbée sur la réactivité de surface de 
l'alumine 
Dans le but d'étudier l'effet de la matière organique sur la réactivité de surface des 
particules, nous avons procédé à des expériences de formation de revêtement de matière 
organique dissoute ("coating") sur les surfaces de particules d'alumine. Deux types de matière 
organique dissoute ont été utilisés, la première provient d'eau prélevée dans le fleuve du Rhône 
(R124, mission Mai 1992), et la seconde provient d'eau prélevée en mer ouverte dans le goife 
du Lion (M 129, mission Mai 1992) Deux types d'expériences ont été effectuées pour 
caractériser et mettre en évidence l'effet de la matière organique adsorbée sur les propriétés de 
surface de l'alumine: (i) des expériences de titrage acide/base qui ont permis d'évaluer la 
variation de la capacité d'échange protonique et par conséquent la variation de la charge de 
surface, (ii) des expériences de sorption de radionuclides métalliques classiques qui ont permis 
d'estimer l'effet de la matière organique adsorbée sur les FDC des différents métaux et par 
conséquent sur leurs constantes de complexation de surface respectives. 
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6.3.1. Effet de la matière organique adsorbée sur le transfert de protons à l'interface 
solide/liquide des particules d'alumine 
Nous effectuons des expériences de titrage de solutions contenant des particules 
d'alumine couvertes de matière organique dissoute, Ces particules ont été plongées durant 24 
heures dans des solutions d'eaux naturelles prélevées dans l'estuaire du Rhône et filtrées par des 
filtres GF/F 0.7 um de porosité, et empoisonnées par ajout de 103 M NaNj. Après formation 
de revêtement ("coating") à la surface des particules d'alumine, ces dernières sont séparées de 
la solution par passage par un filtre GF/F 0.7 um de porosité. 
Toutes les expériences de titration ont été effectuées dans des solutions d'eau MQ 0. IN 
NaN03. Ces expériences différent de celles effectuées précédemment sur les phases pures par 
le fait que les particules d'alumine sont passées à travers un filtre GF/F 0.7 um de porosité. 
Donc, nous ne gardons que les particules de taille supérieure à 0.7 um; les particules plus 
petites sont supprimées. Par ailleurs, nous calculons les capacités d'échange protonique de 
l'alumine couverte de MO entre les pH 4 et 10 de façon similaire aux calculs pour la phase pure 
(section 6.2.2.3). 
Contrairement aux résultats des expériences de titrage de phases pures, les résultats 
obtenus avec l'alumine couverte de matière organique ne sont pas parfaitement reproductibles. 
Les erreurs relatives sur les capacités d'échanges protoniques atteignent 50%. Cependant le 
nombre molaire de protons échangés à la surface est toujours nettement plus élevé que celui 
échangé sur une surface d'alumine pure (d'un facteur variant de 3 à 10). Nous rappelons que 
les matières organiques naturelles utilisées proviennent des échantillons (RI24) et (M 129) qui 
ont été prélevés dans l'estuaire du Rhône en Mai 1992 Les mesure de DOC de ces échantillons 
sont de 1.62 mg.l ' et 1,24 mg.l"' respectivement pour l'eau du Rhône (RI24) et l'eau de mer 
(M 129). Cependant les mesures de POC fixé sur les particules d'alumine sont faibles et peu 
fiables (<0.2%). 
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Les résultats des expériences de titrage relatifs à ces échantillons sont représentés par 
la figure 6.4. Les particules d'alumine couvertes de matière organique riverine ont une capacité 
d'échange protonique plus grande (0.68 105 moie.g-' en moyenne) que celles couvertes par de 
la matière organique marine (0.43 10"' moie.g-' en moyenne). La capacité d'échange protonique 
de la phase pure d'alumine dans le même milieu, pour ces expériences, est de 0.16 10"5 moie.g-1 
pour des particules d'alumine pure d'une taille > 0.7 um, contre 0.38 103 moie.g-1 pour 
l'alumine non préfiîtrée. 
Figure 6.4: Effet de la matière organique adsorbée sur le transfert de protons à 
l'interface alumine/eau lors des expériences de titrage acide/base 
-0.2 H 1 1 1 1 i ! 
4,0 5,0 6,0 7,0 8,0 9,0 10,0 
pH 
(i) Eau MQ 0.1N NaN03 + 0.93 g/l A1203 pure. 
(ii): Eau MQ 0.1N NaN03 • 0.94 g/l A1203 coatée dam eau du Rhône filtrée ei passée aux UV <8b) 
(iii) : Eau MQ 0.1N NaN03 + 0.35 gñ A1203 coatée dans eau du Rhône filtrée. 
(iv) : Eau MQ 0.1 N NaN03 + 0.53 g/l AI203 coatée dans eau de mer filtrée et passée aux UV (Sh). 
(v) : Eau MQ 0 1N NaN03 • 0.5 g/1 A1203 coatée dans eau de mer filtrée. 
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La matière organique n'est pas l'unique adsorbat qui forme des coatings à la surface des 
oxydes. Les colloïdes minéraux naturels peuvent aussi bien s'adsorber à la surface des particules 
ajoutées (Young et Harvey, 1992). Pour appréhender ce problème, nous avons plongé de 
l'alumine pure dans de l'eau de mer et de l'eau du Rhône préalablement soumises à un 
rayonnement UV durant 8 heures. Nous supposons qu'après ce rayonnement la quasi totalité 
de la matière organique dissoute a été minéralisée Nous récupérons les particules revêtues de 
colloïdes minéraux préexistants, par filtration par un filtre GF/F 0.7 um. Nous procédons 
ensuite à une expérience de titration. Nous calculons par la suite les capacités d'échange 
protonique entre pH 4 et 10. Dans ie cas de l'eau de mer la capacité d'échange protonique vaut 
0.22 103 mole.g"', alors que dans le cas de l'eau du Rhône elle vaut 0.28 103 mole.g-1. Ce qui 
montre que les colloïdes minéraux jouent aussi un rôle dans le changement des propriétés de 
surface des particules d'alumine ajoutée. L'effet des colloïdes minéraux est alors nettement 
moins important que celui de la matière organique, d'autant plus que nous ne sommes pas sûr 
d'avoir détruit toute la matière organique par les rayonnement UV. 
En conclusion, nous avons montré que la matière organique naturelle adsorbée à la 
surface des particules a un effet très important sur le transfert de protons à l'interface 
solide/liquide, et donc sur les propriétés physiques et chimiques de cette interface. Par ailleurs, 
les colloïdes minéraux peuvent aussi s'adsorber à la surface des particules, ils ont un rôle moins 
important que celui la matière organique mais qui est non négligeable dans le changement des 
propriétés de surface des particules qui les accueillent. 
Dans la section suivante nous étudions les effets des "coatings" sur la réactivité de 
surface des particules vis-a-vis des métaux. 
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6.3.2. Effet de la matière organique adsorbée sur la sorption de métaux à la surface de 
particules d'alumine (essais in vitro) 
6.3.2.1. Protocole expérimental 
Nous plongeons des particules d'alumine à 50 mg.l! dans de l'eau de mer (M 129, 
mission Mai 1992) et de l'eau du Rhône (RI24, mission Mai 1992) préfiltrées deux fois par des 
filtres GF/F 0.7 um. Les particules sont séparées par filtration sur GF/F 0.7 um après 24 
heures. Les échantillons sont gardés à température ambiante. Les particules couvertes de 
matière organique et de colloïdes marines et riverines sont plongées respectivement dans des 
solutions d'eau de mer et d'eau du Rhône préalablement filtrées et exposées à des rayonnements 
UV durant 8 heures pour oxyder la matière organique. Nous varions le pH par ajout de 
solutions de NaOH et de HN03 ultrapures. Nous procédons ensuite à une expérience de 
marquage similaire à celles explicitées dans la section 2.2.1. Les résultats de ces expériences 
sont présentés dans le tableau A6.2.a en annexe. Ces résultats sont comparés avec ceux obtenus 
par l'expérience de mélange d'eau du Rhône avec de l'eau de mer filtrées et exposées à des 
rayonnements UV et contenant des particules d'alumine pure (tableau A6.2.b), 
6.3.2.2. Résultats et interprétations 
i) Variations de ¡a réactivité de surface de l'alumine couverte de matière organique vis-à-vis 
des métaux avec lepH: 
Nous représentons les variations des FDC en fonction du pH pour les différents métaux 
et différentes expériences de sorption sur des particules d'alumine couvertes de matière 
organique riverine (R124) et marine (M129) (figures A6.1 en annexe). Dans tous les cas les 
FDC des particules couvertes de matière organique croissent avec le pH. 
Les FDC du césium augmentent légèrement avec le pH, d'un facteur 4 en moyenne, 
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entre pH 3 et pH 9 (figure A6.2.a). Cette augmentation est principalement engendrée par la 
variation de la charge de surface des particules et par conséquent des forces de répulsion et 
d'attraction électrostatiques ayant lieu à l'interface particule/eau (figure 6.3). 
Les FDC de Cd et Zn croissent fortement avec le pH (figures A6.2.b et A6.2.C en 
annexe).Les mesures de FDC augmentent entre pH 3 et pH 9, d'un facteur 100 pour Cd et plus 
de 10* pourZn. 
Les FDC de Mn et Co sont quasiment constants et de l'ordre de 10 l.kg"1 jusqu'à 
approximativement pH 6. Au delà de cette valeur de pH les valeurs de FDC augmentent d'un 
facteur de plus de 1000 entre pH 3 et pH 9 (figure A6.2.d et A6.2.e). 
En conclusion, la classification de la variation des FDC avec le pH: Zn> Mn= Co> Cd> 
Cs. L'augmentation des FDC des métaux avec le pH entraîne la croissance de la réactivités de 
surface des particules vis-à-vis des métaux avec le pH. 
ii) Variation de la réactivité de surface des particules d'Al2Ojpar Vadsorption de matière 
organique dissoute: 
Nous comparons les mesures de FDC de particules d'alumine pures avec celles 
couvertes par de la matière organique riverine (RI 24) et marine (M 129) plongées 
respectivement dans des solutions d'eaux naturelles du rhône (RI24) et de mer (Ml 29) filtrées 
et exposées à un rayonnement UV durant 8 heures (figures 6.5 et 6.6). La comparaison est 
effectuée pour des valeurs de pH de 8.13 pour l'eau du Rhône et 8.14 pour l'eau de mer, et les 
résultats sont présentés par le tableau A6.2.b en annexe. 
Dans le cas du césium, les FDC obtenus sur des particules couvertes de MO sont 
légèrement inférieurs à ceux obtenus pour la sorption sur une phase pure d'alumine. La 
réactivité de surface de l'alumine couverte de matière organique vis-à-vis de Cs est peu 
Chapitre 6, page 183 
Effets de la matière organique sur la réactivité de surface des particules: Cas de l'alumine 
différente de ceile de l'alumine pure. Ce résultat montre en fait que le césium n'engendre pas 
de sorption spécifique, et que la matière organique adsorbée a peu d'effet sur les échanges 
solide/liquide de ce métal. C'est la raison pour laquelle les évolutions des FDC de ce métal 
(pour les particules naturelles prélevées dans différents estuaires) sont très semblables (figure 
3.3). 
Figure 6.5: Comparaison des FDC de l'alumine pure avec ceux de l'alumine 
couverte de MO dissoute. Eau du Rhône (Mai 1992) filtrée 
et exposée aux UV. 
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Dans le cas de Cd et Zn, les mesures de FDC des particules d'alumine pure sont 
nettement plus élevées que celles des particules couvertes de "coating" de l'eau de fleuve du 
Rhône (d'un facteur 4 pour Cd et plus de 6 pour Zn). Au contraire, les mesures de FDC de Cd 
et Zn des particules d'alumine pure sont plus faibles que celles des particules d'alumine couverte 
de "coating" de l'eau de mer (d'un facteur 4 pour Cd et 3 pour Zn, figures 6.5 et 6.6). Ce 
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dernier résultat indique que la matière organique adsorbée modifie la réactivité de surface des 
particules vis-à-vis de Cd et Zn, Cependant le fait de plonger de particules couvertes de MO 
dans de l'eau passée aux UV ne contenant pas de MO dissoute pourrait entraîner la désorption 
de la MO adsorbée. La désorption de la MO entraine la complexation en solution des métaux 
et tend à dimunier les FDC. Donc les valeurs réelles de FDC sur des particules d'alumine 
couvertes de MO dissoute sont plus élevée que celles mesurées. En dépit de ce biais 
expérimental, les mesures de FDC de Cd et Zn des particules d'alumine couvertes de MO sont 
plus élevés que ceux de l'alumine pure dans le cas de l'eau de mer (M129). Ce résultat montre 
que la matière organique adsorbée fait accroître considérablement la réactivité de surface de 
l'alumine vis-à-vis de Cd et Zn en eau de mer. En eau douce c'est le contraire, les composés 
organiques désorbés l'emportent 
Figure 6.6: Comparaison des FDC de l'alumine pure avec ceux de l'alumine 
couverte de MO dissoute Eau du mer (Mai 1992) filtrée 
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Les FDC de Cd des échantillons d'eau de mer sont nettement plus faibles que ceux des 
échantillons d'eau du Rhône à cause de la formation de chlorures de cadmium 
Dans le cas de Mn et Co les mesures de FDC de l'alumine pure et de l'alumine couverte 
de MO dissoute sont sensiblement égales. Compte tenu de la désorption éventuelle de la MO 
adsorbée mentionnée ci-dessus, les réactivité de surface des paticules d'alumine couvertes de 
MO dissoute sont sûrement plus élevées dans le cas de Mn et Co que celles de l'alumine pure. 
6.4. Sorption des métaux par la matière organique estuarienne 
fraîchement adsorbée à la surface des particules d'alumine (essais in Situ) 
Plusieurs auteurs ont mentionné le contrôle des propriétés de surface des particules par 
la matière organique adsorbée à leur surface (Hunter et Liss, 1979). Dans la section précédente 
nous avons montré que la matière organique estuarienne du Rhône, adsorbée sur les particules 
d'alumine, peut accroître leurs réactivité de surface vis-à-vis des métaux. Nous nous intéressons 
alors à l'effet de la variation de la nature et de l'origine de cette matière organique fraîchement 
adsorbée sur la réactivité de surface des particules d'alumine vis-à-vis des métaux étudiés. 
6.4.1. Mode expérimental 
Des expériences de fixation de matière organique dissoute sur des particules d'alumine 
ont été effectuées lors des missions Cécile (Sept 90) et Liza (Avril 90) dans l'estuaire de ITibre; 
Chou (Avril 90), Cyril (Mars 91), Viviane (Nov 91) et Procor (Mai 92) dans l'estuaire du 
Rhône et Mari dans l'estuaire de l'Escaut Un volume de 2 litres de chaque échantillon prélevé 
est filtré par un filtre en fibre de verre GF/F 0.7 î^m de taille de pores et prégrillé durant une 
nuit à 450°C. Nous injectons dans les solutions filtrées des particules d'alumine prélavées. La 
quantité d'alumine ajoutée est calculée de telle sorte que la concentration en particules soit de 
l'ordre de 10 mg.l '. Après 24 heures nous procédons à des expériences de marquage d'une 
partie de l'échantillon avec te mélange de radionucléide habituel (109Cd, "Co, IMCs, *Mn et **Zn). 
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Nous procédons ensuite de façon similaire aux essais de marquage de solutions naturelles et 
nous déterminons les FDC des différents radionuclides au bout de quatre heures de temps 
d'incubation. 
Un volume de 0 5 litre de la solution non marquée est filtré utilisant un filtre GF/F 0 7 
um prépesé. Ce filtre est séché à 35°C, après la filtration, et est destiné pour la mesure du COP 
adsorbe à la surface des particules d'alumine Un volume de 10 ml de filtrat est empoisonné par 
HgClj et est mis dans un tube en verre afin de mesurer le COD. 
6,4.2. Cinétiques de sorption de métaux sur l'alumine 
Des expériences de cinétiques de sorption de métaux sur des particules d'alumine allant 
jusqu'à 1 jour de temps d'incubation ont été effectuées. Nous avons mené deux expériences de 
cinétiques de sorption lors de îa mission Mari sur l'Escaut (MariOl et Mari 12), et deux lors de 
la mission Viviane dans l'estuaire du Rhône (Vjvi08 et Vivil0.2) Les résultats sont représentés 
par le tableau A6 3 en annexe 
Les résultats obtenus par ces expériences de cinétique montrent une phase de sorption 
rapide (< 1 heure) et presque totale pour tous les radionucléides. Pour les quatre échantillons 
et pour tous les métaux, comme pour íes essais de cinétique sur ies particules naturelles, les 
valeurs de FDC obtenues après 4 heures de temps d'incubation sont représentatives des 
processus d'échange a court terme 
Des expériences de desorption rapide ( 10 min) ont été effectuées sur des particules 
d'alumine sur lesquelles a été adsorbee de la matière organique dissoute prélevée dans l'estuaire 
de l'Escaut. Nous calculons les taux de desorption rapide et les taux de desorption maximale 
comme indiqué dans la section (2 4) Les résultats de ces expériences sont présentés dans le 
tableau (2.4) La comparaison des taux de desorption rapide avec les taux de desorption 
maximale montrent que íes processus des sorption des métaux sur les particules d'alumine sont 
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majoritairement réversibles. Comme pour les particules naturelles, dans tous les cas, plus de 
60% de métaux adsorbes sont désorbés instantanément, i.e. moins de cinq minutes. Cette phase 
de désorption instantanée concerne 72% du Cd, 60% du Cs, 92% du Ma, 81% du Zn et 81% 
du Co. Ce qui n'exclut pas qu'on puisse en désorber d'avantage à l'échelle de temps de 4 heures. 
6.4.3. Coefficients de distribution rapide (FDC) 
Dans la section précédente nous avons obtenu deux résultats importants. Le premier 
est que les valeurs de coefficients de distribution obtenues après quatre heures de temps 
d'incubation, pour les particules d'alumine, sont représentatives des processus d'échange à court 
terme. Le second est la réversibilité des réactions de sorption de métaux sur les particules 
d'alumine, qui souligne le fait que les processus de sorption à court terme concernent 
principalement la fraction labile et facilement échangeable de ces métaux. 
Les estuaires sont des milieux où les réactions de sorption et de désorption peuvent être 
favorisées par les changements rapides des propriétés physico-chimiques des particules en 
suspension. Les colloïdes naturels minéraux et organiques ont une grande tendance à être 
adsorbes sur des particules plus grosses (argiles, calâtes etc..) pour former une couverture 
externe qui modifie les propriétés de surface des particules. La réactivité de surface de ces 
particules couvertes de "coating" dans la solution peut être contrôlée par la réactivité du 
"coating", bien que ce dernier peut ne représenter qu'une infime partie de la surface (Buffle, 
1990; Davis, 1982, 1984) La comparaison des FDC obtenus à partir de la sorption de métaux 
sur des particules d'alumine couverte de matière colloïdale minérale ou organique, avec les FDC 
obtenus sur les particules naturelles nous permettrait de mettre en évidence ces hypothèses. 
Dans les sections suivantes nous comparons les résultats des expériences de sorption de métaux 
sur des particules d'alumine couvertes de MO dissoute provenant de différents estuaires et 
prélevées à différentes saisons. Nous soulignons les principales caractéristiques communes ainsi 
que les spécificités des résultats obtenus pour chaque métal. 
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Des expériences de sorption de métaux sur des particules d'alumine couverte de matière 
organique dissoute adsorbée à leur surface ont été effectuées lors des missions Cécile et Liza 
dans l'estuaire de ffibre, Chou, Cyril, Viviane et Procor dans l'estuaire du Rhône et la mission 
Mari dans l'estuaire de l'Escaut. Les résultats des FDC relatifs aux expériences de sorption sur 
des particules d'alumine couvertes de MO au bout de 4 heures de temps d'incubation sont 
présentés par le tableau A6.4 en annexe. Les évolutions des FDC en fonction de la salinité pour 
chaque métal sont présentées par les figures 6.7. Les présentations de la variation des FDC de 
l'alumine couverte de MO avec ceux des particules naturelles des mêmes échantillons sont 
données par les figures A6.2 en annexe. 
La comparaison des FDC de l'alumine couverte de matière organique avec ceux des 
particules naturelles nous permettent d'avoir une idée sur l'effet de la MO et des colloïdes 
minéraux qui s'adsorbent sur les particules sur les processus de sorption et désorption. En effet 
la phase dissoute étant la même pour chaque échantillon, la variation des FDC des particules 
naturelles avec ceux de l'alumine couverte de MO dépend de la réactivité de surface des 
particules. 
Ecrivons l'expression des FDC par le modèle de complexation de surface pour les 
particules naturelles et l'alumine. Nous effectuons l'hypothèse que la présence d'AlO, ne change 
pas sigrúficativement la composition de la phase dissoute: 
KM ¡ßf) JisJM) 
FDC. - — —£-
r '(A/) * J3(M)¿(AO 
où l'indice "N" fait référence aux particules naturelles et l'indice "A" aux particules 
d'alumine couvertes de matière organique adsorbée. 
(6.22) 
(6.23) 
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La combinaison des deux équations précédentes (6.23) et (6.24) donne: 
L'équation (6.25) montre que ia variation des FDC des particules d'alumine couvertes 
de matière organique avec ceux des particules naturelles est contrôlée par le rapport des 
réactivités de surface des particules d'alumine et naturelles (à condition que la présence 
d'alumine ne modifie pas Kl.L). Notons bien que si cette variation est linéaire et que la pente 
est voisine de 1 cela veut dire que la réactivité de surface de l'alumine couverte de matière 
organique est la même que celles des particules naturelles et suggérerait fortement que la 
matière organique dissoute adsorbée à la surface des particules naturelles ou artificielles est le 
principal facteur contrôlant la réactivité de surface de ces particules vis-à-vis des métaux. 
La comparaison des FDC de l'alumine couverte de MO avec ceux de l'alumine pure 
plongée dans de l'eau passée aux UV, permet de mettre en évidence l'importance des composés 
organiques dissous qui s'adsorbenî ou non à la surface des particules en suspension dans les 
transferts solide/liquide de métaux Nous représentons par les figures 6.7 les variations des 
FDC de l'alumine couverte de MO estuarienne en fonction de la salinité. Nous représentons sur 
le même graphique pour chaque métal les variations des FDC de l'alumine pure plongée dans 
de l'eau passée aux UV avec la salinité 
Césium: 
La représentation des FDC de l'alumine couverte de matière organique estuarienne en 
fonction de la fraction d'eau de mer montre une légère tendance de diminution pour toutes les 
missions. Les valeurs obtenues varient entre 30 et 10* l.kg"1 (figure 6.7.a). Le profil de variation 
des FDC en fonction de la fraction d'eau de mer lors de la mission Cécile (Ebre, Sept 90) et 
Procor (Procor, Mai 92) est très régulier et montre une diminution de plus d'un facteur 10. 
Dans le cas de la mission Liza (Ebre, Avril 90), les FDC sont peu variables et valent en 
moyenne 30 l.kg"1. Dans le cas de la mission Chou (Rhône, Avril 90) et Cyril (Rhône, Mars91), 
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les FDC sont très variables et montrent des fluctuations qui s'élèvent à un facteur 100. Dans 
le cas de la mission Mari (Escaut, Mars 92), on note une légère tendance de diminution. Les 
FDC de ralîumine pure diminuent avec la salinité de 35 à 20 l.kg'. 
Figure 6.7.a: Evolution des FDC de particules d'alumine couvertes de matière 
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Il est bien connu que la MO adsorbée à la surface des particules naturelles ou artificielle 
augmente les charges négatives de surface (Hunter et Liss, 1979, cette étude). Les charges 
négatives à la surface acroissent les forces d'attraction électrostatiques vis-à-vis du césium et 
donc les FDC de ce métal. 
Dans le cas du césium, la comparaison des FDC de l'alumine couverte de matière 
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organique estuarienne et ceux des particules naturelles est représentée par la figure A6.2.a. Les 
FDC des particules naturelles sont nettement supérieurs aux premiers (d'un facteur variant de 
1 à 100 et de 10 en moyenne). Cependant, les points sont très dispersés et il n'y a pas de 
corrélation nette entre les mesures des deux expériences. 
Cadmium: 
Dans le cas du cadmium, les FDC des particules d'alumine couvertes de MO varient 
entre 103 l.kg ' et 3 104 l.kg"1. Ils montrent une légère tendance de diminution avec la salinité 
dans les estuaires étudiés (figure 6.7.b). Cette diminution atteint plus d'un facteur 10 pour la 
mission Cécile (Ebre, Sept 90). Pour les autres missions, les valeurs des FDC sont dispersées. 
Figure 6.7.b: Evolution des FDC de particules d'alumine couvertes de matière 
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Les FDC de l'alumine pure varient de 21 (en mer) à 5.6 10' l.kg-1 (Rhône). Les FDC de 
l'aUumine couverte de MO estuarienne dissoute sont 10 fois plus élevés que ceux de l'alumine 
pure pour des échantillons de même salinité. Il faut alors noter que dans le cas de l'alumine 
couverte de MO, Cd peut réagir avec la MO dissoute et les colloïdes dans la phase liquide. Ce 
résultat confirme encore le fait que la MO adsorbée accroît la réactivité de surface des 
particules vis-à-vis de ce métal. 
Par ailleurs, toute mission confondue les FDC des particules d'alumine couvertes de 
matière organique sont du même ordre de grandeur que ceux des particules naturelles (figure 
A6.2.b en annexe) Dans l'estuaire de l*Ebre lors des missions Cécile et Liza, les FDC des 
particules naturelles sont plus élevés d'un facteur 3, que ceux des particules d'alumine. Dans les 
estuaires du Rhône et de i'Escaut, les variations des FDC des particules d'alumine avec ceux 
des particules naturelles montrent un nuage de points dispercé autour de la droite 1/1. 
Pour toutes les missions, les FDC des particules d'alumine montrent une relation 
positive avec ceux des particules naturelles Ce qui montre que les coatings organiques jouent 
un rôle important dans le contrôle de la réactivité de surface des particules vis-à-vis du 
cadmium. 
Zinc: 
Dans le cas du ¿ne, les FDC de l'alumine pure varient de 1.1 104 à 8.1 iO1 l.kg"'. Les 
FDC de l'alumine couverte de MO dissoute varient de Î02 à 4 105 l.kg"1. La présence de MO 
dissoute entraîne des mesures de FDC supérieures ou inférieurs aux mesures de FDC de 
l'alumine pure plongées dans de l'eau naturelle passée aux UV (figure 6.7.c). D'une part la MO 
adsorbée à la surface des particules d'alumine change la réactivité de surface de ces particules 
vis-à-vis du âne. D'autre part, La MO dissoute en solution contribue à la compiexation des ions 
Zn dans la phase dissoute et inhibe leurs fixation à la surface des particules. Ainsi les 
coefficients de distribution sont plutôt controlé par la composition de la solution et non par la 
nature primaire des particules en suspension. 
Chapitre 6, page 193 
Effets de la matière organique sur la réactivité de surface des particules: Cas de l'alumine 
Figure 6,1.c: Evolution des FDC de particules d'alumine couvertes de matière 
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Comme dans le cas des FDC des particules naturelles, les profils de variation des FDC 
du zinc des particules d'alumine ne sont pas réguliers et montrent d'importantes fluctuations 
dans tous les estuaires et toutes les missions. Ces fluctuations s'élèvent à un facteur ÎO4 et ne 
montrent aucune tendance avec la salinité n'est observée (figure 6.7.c). 
Les mesures de FDC du zinc sur des particules d'alumine varie de 100 à 3.4 10' l.kg'. 
Les valeurs les plus hautes de FDC sont obtenues lors de la mission Cécile dans l"Ebre 
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(Septembre 1990), alors que les plus faibles sont obtenues dans le Rhône lors des missions 
Viviane (Novembre 1991) et Procor (Mai, 1992). 
Par ailleurs, la comparaison des FDC des particules d'alumine avec les FDC des 
particules naturelles montre l'existence d'une nette corrélation avec une pente voisine de 1 
(figure A6.2.C en annexe). Ce résultat montre que la matière organique dissoute adsorbée à la 
surface des particules peut contrôler la réactivité de surface des particules vis-à-vis du zinc. 
D'autant plus que nous avons observé dans la section 6.3 que la sorption de MO sur les 
particules d'alumine a modifié significativement la réactivité de surface des particules vis-à-vis 
de Zn et Cd, 
Manganèse et Cobalt: 
Dans le cas du manganèse et du cobalt, les FDC de l'alumine pure varient de 40 à 2.1 
105 l.kg"1. Les FDC de l'alumine couverte de MO dissoute varient de 15 à 2 10' i.kg!. Les 
conclusions tirées pour le zinc sont aussi valables pour ces deux métaux. 
Les valeurs de FDC de Mn eî Co relatives aux expériences de sorption sur des 
particules d'alumine couverte de matière organique estuarienne sont très variables d'une mission 
à l'autre de plus d'un facteur 103 (figures 6.7.d et 6.7e). Rappelons que les mesures de FDC 
pour les particules naturelles varient d'un facteur de plus que 10'. 
Cependant contrairement au zinc, chaque mission prise à part, les profils de variation 
des FDC avec la salinité montrent une cohérence et une nette décroissance d'un facteur allant 
de 10 à 100 pour Mn. Dans le cas de Co cette réduction avec la salinité atteint un facteur 30 
en moyenne dans l"Ebre et le Rhône. 
La comparaison des FDC de Mn et Co de l'alumine couverte par de la matière 
organique et ceux des particules naturelles montrent une nette corrélation, indiquant comme 
pour ces deux métaux, que la matière organique adsorbée est un facteur important contrôlant 
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la réactivité de surface des particules en suspension dans les estuaires. Par ailleurs, les FDC des 
particules naturelles sont plus grands que les FDC de l'alumine avec un facteur 100 pour la 
mission Cécile (Ebre, Septembre 1990) et Cyril (Rhône, Mars 1991)et un facteur 10 pour le 
reste des missions (figures A6.2.d et A6.2.e). 
Les mesures de FDC de Co de toutes les expériences effectuées, utilisant des particules 
d'alumine pure, couverte de matière organique, ou des particules naturelles montrent une nette 
corrélation avec ceux du manganèse. La pente de la corrélation est très voisine de 1 (figure 
4.7). Ce résultat confirme les hypothèses mentionnées dans la section 3.5.6. 
Figure 6.7.d: Evolution des FDC de particules d'alumine couvertes de matière 
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Figure 6.7.e: Evolution des FDC de particules d'alumine couvertes de matière 
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6.5. Conclusion 
Les expériences de titrage, nous ont permis de montrer que la matière organique 
naturelle adsorbée à la surface des particules d'alumine jouent un rôle très important dans le 
transfert de protons à l'interface solide/liquide. Ces composés organiques paraissent contrôler 
les propriétés physico-chimiques de surface des particules qui les accueillent. 
La MO dissoute contrôle la répartition des métaux (eccepté Cs) entre les phases 
dissoute et particulaire plutôt que la composition primaire des particules. La matière organique 
dissoute adsorbée à la surface des particules d'alumine augmente signifîcativement la réactivité 
de surface des particules qui l'acceuillent vis-à-vis de Cd, Zn,Mn et Co. La matière organique 
dissoute complexe aussi les métaux en solution et inhibe leurs fixation sur les particules solides. 




L'un des problèmes rencontrés lors de l'étude de la pollution des zones estuariennes et 
côtières est le devenir des métaux transportés par les fleuves et acheminés dans les estuaires vers 
la mer ouverte. 
Le transport des métaux dans le milieu aquatique se feit par deux vecteurs principaux: l'eau 
et les particules solides en suspension. Le devenir des métaux adsorbes à la surface des particules 
est lié à celui du solide qui les accueillent, alors que les métaux dissous ou liés à des colloïdes et 
autres ligands dissous sont transportés par l'eau. 
Plusieurs recherches ont montré l'importance des cinétiques de sorption et de désorption 
de métaux dans le transport de ces derniers dans le milieu aquatique. Newton et al. (comm. pers.) 
ont montré que les expériences de sorption de métaux de longue durée (72 jours) sur des 
particules naturelles du Rhône sont presque totalement réversibles. Dans le cadre de notre étude, 
nous avons montré que les expériences de sorption de métaux à court terme (4 heures), sur des 
particules estuariennes sont également réversibles. 
Ces deux résultats montrent que l'élimination des métaux par les particules qui sédimentent 
dans les zones estuariennes et côtières n'est pas définitive. Une partie ou la totalité des métaux 
piégés dans le sédiment est relarguée dans la colonne d'eau si les conditions physico-chimiques 
du milieu le favorisent. Dans ce cas le problème du devenir des métaux dans le milieu aquatique 
n'est plus un problème de transport mais plutôt un problème de transfert de ces métaux entre les 
phases dissoute et particulate. Bien sûr le transfert concerne uniquement la fraction labile 
facilement échangeable de meta!. Les KD sont plutôt utilisés pour étudier le transfert de métaux 
à long terme entre la phase dissoute et la phase particulaire. Cependant les FDC ( coefficients de 
distribution rapide) représentent une mesure du transfert de métaux entre l'eau et les suspensions 
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au bout de quelques heures de temps d'incubation. Ces derniers sont par conséquents adaptés pour 
l'étude des processus de transfert à court terme. 
Les expériences de cinétiques à court terme (< 24 heures) ont montré que les réactions 
de sorption de la plupart des métaux à la surface de particules naturelles ou artificielles atteignent 
un quasi-équilibre après quatre heures de temps de réaction. Ceci montre que les mesures de FDC 
obtenues après quatre heures de temps d'incubation sont significatives et représentatives des 
processus de transfert à court terme. 
Les FDC sont des coefficients de partage rapide de métaux entre les matières en 
suspension et la phase dissoute. Cette dernière se décompose en phase vraiment dissoute et en 
phase colloïdale. D n'y a pas de limite distincte entre les deux phases. Pour simplifier, nous avons 
considéré, dans ce travail, que la phase vraiment dissoute se limite aux complexes inorganiques 
de métaux, alors que la phase dite colloïdale englobe les colloïdes inorganiques et organiques et 
tous les composés organiques dissous. 
La distribution des métaux entre les trois phases dépend de plusieurs facteurs: les 
propriétés physico-chimiques du milieu (pH, activité ionique, température...), la charge de surface 
des particules, le caractère vivant ou non vivant des particules, les concentrations des différents 
constituants, les réactivités des ligands dissous, la présence d'autres cations métalliques, etc .... 
La variation de l'un ou de plusieurs de ces paramètres entraîne un enrichissement de l'une ou 
l'autre des différentes phases et par conséquent une variation du coefficient de distribution des 
métaux entre les particules et la phase dissoute. La question à laquelle il faut répondre: quels sont 
les facteurs de transfert entre les différentes phases particulaire, colloïdale et vraiment dissoute? 
et quelles sont leurs importances? 
Dans ce travail nous avons utilisé cinq métaux impliqués dans différents processus (Cd, 
Cs, Zn, Mn et Co). Nous avons effectué des mesures de FDC de ces métaux dans des estuaires 
ayant des caractéristiques différentes. Pour décrire î'adsorption des métaux sur les particules en 
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suspension, nous avons adopté un modèle de complexation de surface simple. Ce modèle a été 
appliqué aux mesures de FDC obtenues expérimentalement dans les différents estuaires pour 
mettre en évidence et quantifier certains processus. 
Les estuaires sont des milieux où ¡es réactions de sorption et désorption sont favorisées 
à cause des changements rapides dans la composition chimique de l'eau et les propriétés physico-
chimiques des particules en suspension. Le paramètre représentatif des processus de mélange 
couramment utilisé est la salinité, qui est sans doute un paramètre essentiel parmi d'autres dans 
les processus d'échanges. 
Les ions majeurs d'eau de mer jouent un rôle important dans les processus de sorption et 
de désorption du césium dans tous les estuaires. Le FDC de ce métal décroît d'amont en aval avec 
la salinité d'un facteur 60 Lors de cette étude nous avons montré que les processus d'adsorption 
et de désorption de Cs' à la surface des particules solides sont contrôlés par les réactions 
d'échange d'ions, principalement K* lors du mélange estuarien et NH4+ dans les milieux anoxiques. 
La réactivité des particules en suspension vis-à-vis du césium, sont en corrélation linéaire 
avec la capacité d'échange cationique de l'ion ammonium, indiquant que les mécanismes de 
sorption du césium sont semblables à un échange de cations et validant îe modèle d'échange d'ions 
utilisé dans le cas de ce métal. 
La diminution des FDC du cadmium avec la salinité dans la zone de mélange, observée 
dans la plupart des estuaires, est attribuée à la formation de chlorocompiexes et de sulfate de 
cadmium, des composés stables et hautement solubles. Dans l'estuaire du Rhône, on note 
particulièrement l'effet de la nature des suspensions, d'un point de vue biologique, sur les 
coefficients de distribution. Les échantillons marins prélevés dans cet estuaire, qui sont riches en 
particules organiques, probablement vivantes, ont des FDC plus élevés (de plus d'un facteur 10 
dans certains cas) que ceux des échantillons prélevés dans la zone de mélange. 
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Dans l'estuaire du ChangJiang, le principal processus gérant les mécanismes d'échange 
solide/liquide du cadmium et en moindre proportions du zinc est le mélange physique des masses 
d'eau paramétré par la salinité Dans l'estuaire de la Lena, au contraire, les colloïdes et les ligands 
organiques dissous naturels jouent un rôle tampon minimisant l'effet de la salinité sur les FDC du 
cadmium. Cependant, dans les estuaires du Rhône et de l"Ebre les processus mis en jeu sont très 
compliqués. 
Les valeurs de FDC de Zn, Mn et Co sont généralement très dispersées. Cette dispersion 
est de quatre ordres de grandeurs dans le cas de Mn et Co. Les processus d'échanges 
solide/liquide de ces métaux sont difficilement interprétables par de simples mécanismes de 
mélange d'eau douce et d'eau salée Les phénomènes mis en jeu sont nombreux et complexes. De 
plus, l'ignorance de la composition chimique détaillée de la solution, notamment les composés 
organiques et colloïdaux, accroît la difficulté du problème. 
Les mesures de FDC de Mn et Co dans les différents estuaires sont en corrélation, avec 
une pente voisine de l'unité Ce résultat est en accord avec la similarité des cycles géochimiques 
de ces deux métaux observée dans les océans (Bruland et al., 1991). 
Dans les estuaires les anions majeurs d'eau de mer (principalement Cl" eî S04°) contribuent 
lors du mélange estuarien à l'enrichissement de la phase vraiment dissoute inorganique. 
L'importance de ces ligands dans les mécanismes de transfert de métaux est classé par ordre 
décroissant: Cd> Zn> Co= Mg Cependant Cs n'est pas complexé par les anions majeurs. Les 
cations majeurs d'eau de mer contribuent a l'appauvrissement en métaux de la phase particulate 
grâce à la compétition avec les métaux pour les sites de surface particuîaires. L'échange d'ions 
avec le potassium est le facteur principal de transfert du césium entre la phase particulate et la 
phase dissoute. Cependant, Ca et Mg font la compétition avec Mn et Co et en moindres 
proportion avec Zn pour la sorption sur les sites de surface des particules naturelles. 
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L'interprétation des mesures de FDC de métaux dans les différents estuaires par les 
modèles de complexation de surface nous a permis de dégager deux aspects importants du 
problème. Le premier est la variation des propriétés de surface des particules lors du mélange 
estuarien. Le deuxième est l'importance des colloïdes et des ligands organiques dissous dans la 
complexation des métaux dans la phase dissoute. 
Dans les estuaires, les transferts entre les phases colloïdale ou organique et particulaire 
peuvent être plus importants que les effets des ions d'eau de mer. La dégradation des particules 
notamment organiques, et principalement l'éxudation des algues et des bactéries contribuent à 
l'enrichissement de la phase dissoute. Cependant, la floculation des petites particules et 
l'adsorption des colloïdes à la surface des particules en suspension contribuent à l'enrichissement 
de la phase particulaire. Les deux premiers facteurs sont très importants et peuvent faire l'objet 
de recherches futures. Le troisième a été étudié lors de cette thèse par les expériences de 
formation de coatings organiques à la surface de particules d'alumine. 
Certains chercheurs ont mentionné le fait que la matière organique adsorbée contrôle la 
charge de surface des particules naturelles. Lors de cette étude, nous avons montré qu' elle 
modifie significativement la réactivité de surface des particules vis-à-vis de Cd et Zn. 
Les expériences de formation de coating à la surface des particules d'alumine ont 
également montré que la matière organique adsorbée à la surface des particules joue un rôle très 
important sur le transfert de protons à l'interface solide/liquide, et donc sur les propriétés 
physiques et chimiques de cette interface. Par ailleurs, les colloïdes minéraux peuvent aussi 
s'adsorber à la surface des particules Us ont un rôle moins important que celui de la matière 
organique, mais non négligeable, dans le changement des propriétés de surface des particules qui 
les accueillent. 
Les corrélations obtenues entre les mesures de FDC de Cd, Zn, Mn et Co avec des 
particules naturelles et celles avec les particules d'alumine couverte de matière organique dissoute 
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fraîchement adsorbée, permet de déduire un résultat très important. La matière organique dissoute 
adsorbée peut contrôler la distribution des métaux entre l'eau et les suspensions dans les estuaires, 
indépendamment de la composition primaire des particules. Cette matière organique adsorbée 
change la réactivité de surface et peut masquer les propriétés des particules qui l'accueillent. 
La matière organique dissoute existe en majorité sous forme colloïdale (Sigleo et al., 
1982, Sempere, 1991). Les résultats obtenus dans notre travaü soulignent l'intérêt accru de l'étude 
de ces colloïdes naturels et de leurs effets sur les FDC de métaux. Les expériences d'ajout d"EDTA 
à des échantillons d'eau naturels ont permis de déterminer indirectement pour Zn et Cd le pouvoir 
complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous naturels et la réactivité de surface 
globale des particules en suspension. 
Au cours de cette étude, nous avons montré que la fraction de métaux complexés par des 
ligands organiques dissous ou adsorbes à la surface des colloïdes estuariens est très importante. 
Cette fraction peut atteindre 98% dans le cas de Zn et 90% pour Cd. De plus, les échantillons 
ayant les particules les plus réactives ont également les colloïdes (ligands organiques dissous) les 
plus réactifs. 
Les études rapportées dans la littérature se sont limitées à des mesures de spéciation de 
métaux entre la phase vraiment dissoute et la phase colloïdale ou organique (Bruland, 1989; 1992; 
Baskaran et al., 1992). La méthode utilisée dans notre étude permet d'une part de donner un ordre 
de grandeur du pouvoir complexant des colloïdes et des ligands organiques dissous vis-à-vis des 
métaux étudiés. Un tel paramètre a une importance capitale dans la modélisation des transferts 
de métaux dans le milieu aquatique naturel. D'autre part, la méthode permet d'accéder à un autre 
paramètre aussi important que le premier, qui est la réactivité globale des particules naturelles vis-
à-vis des métaux. Cette méthode peut être généralisée pour d'autres métaux, tels que Mn et Co, 
en utilisant un ligand autre que ÎTSDTA ayant une constante de complexation plus élevée pour le 
premier, et ayant une cinétique de réaction plus rapide pour le deuxième, tel que le DTPA. 
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Le transport des métaux dans le milieu naturel est étroitement lié à la nature et à la 
quantité des composés coîloïdaux ou organiques dissous. Ces produits ont une composition très 
complexe, et il existe très peu de méthodes directes pour mesurer leur concentration dans le 
milieu aquatique naturel. Le rôle des colloïdes et des ligands organiques dissous dans la chimie 
des milieux aquatiques est mal étudié, bien que leur caractérisation est nécessaire. Les ligands 
organiques dissous et les colloïdes contribuent à la complexation des métaux dans les milieux 
estuariens et marins et peuvent s'adsorber à la surface des particules plus grosses en suspension 
et contrôler leur réactivité de surface vis-à-vis des métaux. Les colloïdes naturels et les ligands 
organiques jouent donc un rôle fondamental dans le transfert de métaux entre la phase dissoute 
et la phase particulaire. L'étude de la nature, de la composition et de la réactivité des colloïdes et 
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Tableau A2.2.A: Reproductibiiiîé des mesures de FDC dans les estuaires 




























































Estuaire du Rhone 
Cyr02 2h 
Cyr02 adta 2h 
Vivi 18.1 
Vivi8 2h 














































































































































































































3 9 5 
3.52 
3.86 
3 4 9 
3.32 




















































4 0 2 
4.19 
4.25 




















* : Les échantillons marqués de * sont relatifs aux expériences de désorption 











Figures et tableaux annexes au chapitre 3 

Tableau A3.1 a: Données de FDC dans l'estuaire du Rhône. 
Nom de O chantillón datr Salinitc ¡os(FDC 
Cd-189 j C»-I34 | Mn-54 
> IAg 
In-iS ! Co-*« 
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Tableau A3.î.c: Données de FDC dans l'estuaire du Rhône. 
Nom dez l'échantill MES 
mgyl 
Salinité log ( FDC ) 1/kg 




















































































































































































































































Tableau A3.2: Données de FDC dans l'estuaire de l'Ebre. 








PH ¡og(FDQ l/kg 
















































































































































































































































































Liza 01 A 
Liza 01 B 
Liza 04 A 
Liza 04 B 
Liza 05 A 
Liza 05 B 
Liza 06 A 
Liza 06 B 
Liza 07 A 
Liza 07 B 
Liza 08 A 
Liza 08 B 
Liza 09 A 
Liza 09 B 
Liza 10 A 

















































































































Tableau A3.3: Données de FDC dans l'estuaire du Changjiang. 
Nom d « i'éefiamlltofi 
M M o n DH1 
STA1 ROL13 
S O U C3 PM 
R O L 7 C 4 P M 




R D I 2 C 1 BM 
R D L 3 C 3 B M 
BOLS C2 BM 
RDL6 C2 PM 




M i n i o n QHS 
CTD001 2.5m n'4 
CTD001 2.5m n'4 
CTD004 2.5m n*6 
CTD008 2.5 m n-8 
CTD036 3m n'10 
CTD04S2-6mn"11 
CTD04B2.5mn , 11 
C Î D 0 5 2 2.5m m'12 
CTD0S2 2.5m nM2 
CTD0S3 10m n'14 
CTD058 2.5m Ji»15 
CTD071 2.5m 
EtSO* 2.9m 
E M O * tono 
ESaOCtond 
CT0010 2.5m n"7 
CTD025 2.5m n'6 
CT0030 3.3m n"9 
R8801 12m n'2 
R8801 4m n'1 
R8802 «m n-3 









































0 0 1 1 
0.021 
Cd 





1 2 7 
2.42 




2 » 2 
2 17 
2 8 8 
3 5 8 
234 
2 3 0 
3 13 
3 81 
3 0 3 
3 4 5 
3 4 0 
3 5 8 
3 57 










3 5 0 










3 2 1 
2.8S 
2 4 5 
2 8 1 
3 0 7 
2.71 
2.72 
2 7 4 
2 7 2 
2.22 
4.02 











4 2 0 
4 4 8 
4 79 
4 79 





4 0 4 
ERR 






3 4 4 
3 4 8 
3 5 4 
3.53 
3.4 ] 
3 3 0 
3.10 
3 3 0 
33B 
3 5 2 
3 45 
3 4 4 
3 4 8 
3 59 
3 5 8 
3 57 
158 




3 8 5 
3 5 3 
3 74 
3 41 














3 6 3 
3.27 
































































3 3 8 
3 43 
3 4 3 








3 3 8 
Nom a * r fchtf l t i ton 
M l c a o n D H 2 
RO 
R22S1 
Cil 40m 1 
CM 40m 2 
C1S23H30 
C I 7m23H30 
B V 1 5 H + S S 
C4Sb io9H30 
ROSS* F 
R O S « F 
ROSO» S 




S 7 S 
SZ2S 
FK5SBÍ F 
S 1 F 







S 7 H 9 
•14 S Bio Hg 
R O S 5 9 F H 9 
ROS5S F Ct3 
ROS«8 F CI3 
RQS68SHO. 
ROSBBFMfl 
R O S 6 4 F H 0 
ROSSSFHa. 
S I FBt j 







































































^ 7 ^ 
NO 
3.73 
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Figure A3. ! .a: Evoiution des FDC de Cd avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3.1 b: Evolution des FDC de Cs avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3, le: Evolution des FDC de Zn avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3.1 d: Evolution des FDC de Mn avec la fraction d'eau de mer 
dans l'estuaire du Rhône. 
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Figure A3.1 .e: Evolution des FDC de Co avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3.2: Evolution des FDC avec la fraction d'eau de mer 






»arhntf « * * « i M InctondHudim* 
Figure A3.3.a: Evolution des FDC de Cd avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3.3 b: Evolution des FDC de Cs avec la fraction.d'eau de mer 
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Figure A3.3.c: Evolution des FDC de Zn avecla fraction d'eau de mer 
dans l'estuaire du Changjiang. 
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Figure A3.3.d: Evolution des FDC de Mn avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3.3.e: Evolution des FDC de Co avec la fraction d'eau de mer 
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Figure A3 4: Evolution des FDC avec la fraction d'eau de 
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Figure A3.5b Relation entre les FDC de Mn et Co 


























log (FDC) Manganèse l/kg 
Figure A3.5.C. Relation entre les FDC de Co,et Cs 
dans l'estuaire de la Lena. 
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Figure A4.1 Effet des ions potassium sur ¡'adsorption de métaux sur 

















Figure A4.2 Variation des FDC de particules d alumine pure avec la salinité 
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Figures et tableaux annexes au chapitre 5 

Tableau A5.La: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône, Mars 1991) 







cyr02 edta 2 h 
cyr02 edta 2h 
cyr02 edla 4 h 
cyr02 edta 8h 
cyr02 edta 24h 
cyr02 4h 
cyr02 edtaO.5 

































































































































































Tableau A5.1.b: Résultats des e 






























































Tableau AS.Î.c: Résultats des expériences 





cyr3GV edtal 3.67 
cyr03GVedtal.5 3.82 

















Cd_109 Mn_54 Zn_65 
3.43 2.97 3.59 
3.49 2.88 3.44 
3.32 2.83 2.72 
3.55 3.02 2.77 













Tableau A5.1.d: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril, (Rhône, 1991). 




































































Tableau AS.l.e: Résultats des espériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône, Mars, 1991) 
Nom de l'échantillon 
cyr4 40m edtaO 
cyr04 40m edtaO.5 
cyr4 40m edtal.O 
cyr4 40medtal.5 
cyr4 40m edta2 






























































Tableau A5.1JF: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône, Mars 1991) 
Nom de l'échantillon 
cyr4 20m edîaO 
cyr4 20m edtaO.5 
cyr4 20m edtal 
cyr4 20m edtal.5 
cyr4 20m edta2 






























































Tableau AS.l.g: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône, Mars 1991) 
Nom de l'échantillon Temps [ MES ] | EDTA j 
d'incubaiion log (FDC) 
heures ( mg/1 ) micro moles/! Cd_109 Mn_54 Zn_65 Cs-134 Co-60 
cyr4 88m edtaO 4 
cyr4 88m edta0.5 4 
cyr4 88m edtal 4 
cyr4 88m edtal.5 4 




































Tableau A5.1.h: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyri! (Rhône Mars 1991) 
Nom de l'échantillon temps [ MES J { EDTA ] 
d'incubation log (FDC) 
heures ( mg/1 ) micro molcs/l Cd_î09 Mn_54 Zn_65 Co-60 Cs-134 
cyr5GVcdta0 3.50 9.12 0.00 
cyr5GVedta0.5 3.58 7.09 0.25 
cyr5GV edtal 3.67 6.54 0.37 
cyr5GV edtal.5 3.75 6.67 0.74 
cyr5GVedta2 3.83 5.50 0.92 































Tableau A5.1.Í: Résultais des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône Mars 1991) 







































































































































































Tableau AS.l.j: Résultais des expériences d*ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhön, Mars 1991) 
Nom de Techan 
cyr7 17 
cyr7 17edtal.O 
cyr7 17 edla2.0 








| M E S | 





































Tableau AS.l.k: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône Mars 1991) 
EDTA Nom de l'échantillon temps { MES } 
d'incubation log ( F D C ) 
heures ( mg/1 ) micro moles/1 Cd_109 Mn_54 Zn_65 Cs-134 Co-60 
cyr7 18 
cyr7 18 edta0.5 
cyr7 18 edtal 
cyr7 18edtal.5 
cyr7 18edia2 

















































Tableau A5.1.Î: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône, Mars 1991) 
Nom de l'échantillon 
* 
cyr7 5.5 
cyr7 5.5 edtaO.5 
cyr7 5.5 edtal 
cyr7 5.5 edtal.5 






















































Tableau A5.1.m: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA, mission Cyril (Rhône, Mars 1991) 
Nom de l'échantillon 
cyr7GVlî Ih 
cyr7GV112h 
cyr7GV 11 4h 
cyr7GV118h 
cyr7GV1124h 
cyr7GVlledlal .0 1h 
cyr7GVlledtal .0 2h 
cyr7GV l ied la 1.0 4h 
cyr7GV 11 edtal.0 8h 
cyr7GVlledtal.0 24h 
cyr7GV114h 
cyr7GV 11 edta0.5 
cyr7GV 11 edtal. 0 8h 
cyr7Gv 11 edtal.5 
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Tableau A5.1.n: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA. mission Cyril (Rhône Mars 1991) 
Nom de l'echantion 
cyrôGV 
cyrôGVedta l .O 
cyr8GV e d t a l O 
cyrSG V edta3.0 






















































TabieauA5.2: Resultats des expériences d'ajout d'EDTA tors de la mission Viviane dans l'estuaire du Rhône. 
N o m d e l 'échantillon f ract ion 
« a u 
d e m e r 
lefnpl 
d ' incubation 
h e u r « 
M E S 
m j / ¡ 
pH E D T A 
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Erreur* relatives de m e s u r e de F D C 
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Tableau A5.3: Résultats des expériences d'ajout d'EDTA dans l'estuaire de {'Escaut 
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Figure A5.1 : Cinétiques de sorption avec ajout d'EDTA 
Echantillon Cyril02 
5 10 15 20 
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Figure A5.2.a: Cinétiques de sorption avec ajout d'EDTA 
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Figure A5.2.b: Cinétiques de sorption avec ajout d'EDTA 
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Figure A5.3: Estimation de Ks.Ns et KI.L de Zn 









Ks.Ns = 1.9E + 05l/kgà23% 
KI.L = 43 à 26% 
Courbes enveloppes FDC calculés 
Courbes enveloppes FDC mesurés 
0.0 0.2 0.4 0.6 0.8 




MES = 19mg/l 
salinité = 22.2 ppt 
1.0 1.2 
figure A5.4.a : Variation de la réactivité de surface des particules naturelles vis-à-vis de Zn 
en fonction de la salinité dans l'estuaire du Rhône 
15 20 25 
Salinité 
Figure A5.4.b: Variation du pouvoir corrtplexant des colloïdes et ligands organiques dissous 
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figure A 5 . 5 . a Variation de la réactivité de surface des particules naturelles vis-à-vis de Zn 
En fonction de la reneur en carbone particulate dans ¡'estuaire du Rhône 
Figure A5.5.b: Variation du pouvoir oornplexant des colloïdes et ligands organiques dissous 
en fonction du carbone organique dissous dans ¡estuaire du Rhône 
en 
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figure A5.6.a •' Speciaîion du Zinc dans l'estuaire du Rhône 
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120-ïT 
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figure A5.6.C : Spéciation du Cadmium dans l'eau douce du Rhône 
o 
C02 V08 






Figures et tableaux annexes au chapitre 6 





































échange protoniqot NsH (mole/kg) 
1=0.03N I=0.1N I=0.5N 
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Tableau A6.3 : cinétiques de sorption de métaux sur des particules d'Alumine couvertes de 
matière organique estuarienne du Rhône et de l'Escaut 
Nom de l'échantillon 
Mission Mari 
Marl At2031h 
Maril AI203 2h 
Maril AI2034h 
Maril AI203 4h 









viviS al2o3 2h 
vcvi8 a!2o3 6h 
viviS a!2o3 9h 
vivi8al2o314h 


































































































































































































Tableau A6.4: Mesure» de FDC de particules d'à • couvertes de matière 
COD PH totfFDCJ 
l/fcg 
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Figure A6.1 .a: Variations desFDC du Césium sur des particules 
d'alumne couvertes de MO naturelle en fonction du pH 
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Eau du Rhône 
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12.0 
Figure A6.1 .b: Variations desFDC du Cadmium sur des particules 
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Figure A6,1 .c: Variation des FDC du Zinc sur des particules 
d'alumine couvertes de MO naturelle en fonction du pH. 
1E6 
Eau du Rhône 
Eau de mer 
12,0 
Figure A6. l.d: Variations des FDC du Manganèse sur des particules 
d'alumine couvertes de MO naturelle en fonction du pH 
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Figure A6.1 .e: Variations des FDC du Cobalt sur des particules 
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Figure A6.2.a: Variation des FDC desparticules d'alumine 
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Figure A6.2.b: Variation des FDC des particules d'alumine couvertes de 








































.-•'' O • 
X / O " 
jr « O O m 












2,0 2,5 3,0 3,5 4,0 
tog (FDC) l/kg particules naturelles 
4,5 5,0 
Figure A6.2.c: Variation des FDC des particules d'alumine couverte de MO en 
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Figure A6.2.d: Variation des FDC des particules d'alumine couvertes de MO en 
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Figure A6.2.e: Variation des FDC des particules d'alumine couverte de MO en 
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Figure A6.3: Corrélation entre les FDC de Mn et Co de particules naturelles 
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